Universitét Bayreuth

Bindungsformen und Mobilitat von
Arsen in Moorbdden

Dissertation

zur Erlangung des Doktorgrades der Naturwissenschaften (Dr. rer. nat)

an der Fakultét fiir Biologie, Chemie und Geowissenschaften

vorgelegt von

Dipl.-Geodkologin

Beate Huhle

aus Dresden



Die vorliegende Arbeit wurde in der Zeit vom I1.Februar 2008 bis Mai 2013 in
Bayreuth am Lehrstuhl fiir Bodendkologie unter Betreuung von Herrn Prof. Dr.
Egbert Matzner angefertigt.

Vollstindiger Abdruck der von der Fakultit fiir Biologie, Chemie und
Geowissenschaften der Universitdt Bayreuth genehmigten Dissertation zur Erlangung
des akademischen Grades eines Doktor der Naturwissenschaften (Dr. rer. nat.).

Dissertation eingereicht am: 04.06.2013
Zulassung durch die Priifungskommission: 12.06.2013
Wissenschaftliches Kolloquium: 11.12.2013

Amtierender Dekan:
Prof. Dr. Rhett Kempe

Priifungsausschuss:

Prof. Dr. Egbert Matzner (Erstgutachter)
Prof. Dr. Britta Planer-Firedrich (Zweitgutachter)
Prof. Dr. Steffan Peiffer (Vorsitz)

Prof. Dr. Bernd Huwe

PD Dr. Marcus Horn



Abstract

Arsenic is a toxic element, which appears ubiquitously in the environment. Fens are often
sinks for As, although these soils mostly show anoxic conditions in which As should be more
mobile than under oxic conditions. Arsenic has an affinity for oxidic surfaces, but the
importance of the organic matter for As binding has not yet been investigated in detail.

This study had the following aims:

1) Determination of As fractions of the solid phase in peat soils with different As
contents by wet chemical sequential extraction and investigations of As binding
forms using Fourier transform infrared spectroscopy.

2) Quantification of ad/desorption and hysteresis of As(III) sorption under anoxic
conditions and As(V) sorption under oxic conditions in different peat soils.

3) Determination of net As methylation in peat soils with different As contents.

Peat samples of two different fens (Schldppnerbrunnen and Greifenbachstauweiher) and two
bogs (Schldppnerbrunnen and Store Mosse) were investigated with regard to their sorption
properties and binding forms of As. Containing 9-1985 mg As/kg, the fen samples had higher
As concentrations than the bog samples with 6-9 mg As/kg. Likewise the Fe and Al contents
as well as the pH values of the distinct types of peat differed significantly.

The peat samples were examined by a 7 step sequential extraction to allocate the main As
binding partners of the various phases of peat. The sorption of As was investigated for As(III)
under anoxic conditions and for As(V) under oxic conditions, maintaining the pH values by
using a background concentration of 4 mM KCI. For the determination of the As binding on
the organic substance FTIR spectra in a range of 4000-400 cm™ were recorded. Additionally,
peat samples from the Schloppnerbrunnen fen were investigated with regard to As
methylation after addition of As. The formation of soluble species within one week was
studied as well as the formation of volatile As species within a period of 1 day to 3 weeks.
During sequential extraction between 59 and 99 per cent of the total As could be released
from the samples. The largest portion of As extracted (39-85 per cent of total arsenic) was
found in the fraction of reducible Fe and Mn oxides. That implies that most of the As was
bound to metal oxides and hydroxides. However, in the extraction solution of this fraction
large amounts of organic C were found. Hence As in this fraction was also extracted from
organic matter. The estimated amount of As bound to organic matter added up to 6-46 per
cent of total As.

Higher proportions of organically bound As were mainly found in the peat bog samples.

Furthermore, up to 41 per cent of the total As in the fens was found in the soluble, nonspecific



sorbed and specific sorbed As fractions, but only up to 10 per cent in the bog samples. These
samples contained higher amounts of arsenic in the residual organic and sulfidic bound As
fraction.

Samples with higher mineral contents had larger sorption potentials. However, from the peat
sample of the Greifenbachstauweiher, which adsorbed with 60 mg/kg the highest amounts of
As(V), all the absorbed As(V) was desorbed under oxic conditions. Under anoxic conditions
76 mg/kg which present 45 per cent of the added As(IIl) remained, even after 6 desorptions
steps.

For the peat bogs the sorption curves were almost identical for As(IIl) under anoxic and
As(V) under oxic conditions. Thereby 19-25 mg/kg As were sorbed in the bog Store Mosse
and 43 mg/kg in the bog from Schléppnerbrunnen, of which 4-14 per cent remained in the
samples after desorption.

Methylated species were found only in low concentrations, the highest net production rate of
dissolved methylated species was 14.3 pg kg d”'. The maximal production of volatile As
species corresponded to 0.15 pg kg” d”'. The methylation of As seems of little importance for
the mobility of As in peat soils.

As was sorbed in the peat samples as well under oxic as under anoxic conditions. Particularly
the fen samples showed high sorption potentials for As(Ill) in comparison with mineral soils.
This proves that peat soils can serve as sinks for As in nature. The potential for As sorption as
well as for the release of As is determined by the peat properties. A high content of Fe and Al

minerals contributes to a better As sorption.



Zusammenfassung

Arsen ist ein toxisches Element, welches ubiquitidr in der Umwelt vorkommt. Moorboden
bilden Senken fiir As, obwohl sie zumeist anoxische Bedingungen aufweisen, unter denen As
eher mobil sein sollte als unter oxischen Bedingungen. Arsen besitzt eine Affinitit zu
oxidischen Oberflachen, aber die Bedeutung der organischen Substanz fiir die Bindung von
As ist nicht genauer untersucht.
In dieser Arbeit wurden folgende Ziele verfolgt:
1) Erfassung der As-Fraktionen an der Festphase unterschiedlich As-belasteter
Moorbdden durch sequentielle nasschemische Extraktion sowie ergidnzende
Untersuchungen zu den As-Bindungsformen mittels Fourier-Transform-Infrarot-
Spektroskopie.
2) Quantifizierung von Ad/Desorption und der Hysterese der Sorption von As(III) unter
anoxischen Bedingungen sowie von As(V) unter oxischen Bedingungen in
unterschiedlichen Moorbdden.
3) Bestimmung der netto As-Methylierung in Moorbdden mit unterschiedlichen As-
Gehalten.
Es wurden verschiedene Torfproben aus zwei Niedermooren (Schldppnerbrunnen und
Greifenbachstauweiher) und zwei Hochmooren (Schléppnerbrunnen und Store Mosse)
beziiglich ihrer Sorptionseigenschaften und Bindungsformen von As untersucht. Die
Niedermoorproben enthielten mit 9-1985 mg As/kg deutlich hohere As-Konzentrationen als
die Hochmoorproben mit 6-9 mg As/kg. Auch beziiglich der Fe- und Al- Konzentrationen
sowie der pH-Werte unterschieden sich die Proben der verschiedenen Moortypen deutlich.
Die Torfproben wurden mittels einer sequentiellen Extraktion in 7 Schritten analysiert um As
den Hauptbindungspartnern der Festphase zuzuordnen. Die Sorption von As wurde fiir As(I1I)
unter anoxischen und fiir As(V) unter oxischen Bedingungen untersucht, wobei zur
Aufrechterhaltung der pH-Werte eine Hintergrundkonzentration von 4 mM KCl Verwendung
fand.
Zur Bestimmung der Bindung von As an die organische Substanz wurden aulerdem FTIR-
Spektren in einem Bereich von 4000-400 cm™ aufgenommen.
Dariiber hinaus wurden Torfproben nach Zugabe von As beziiglich der Methylierung von As
untersucht, wobei die Bildung I6slicher Spezies innerhalb einer Woche und die Bildung
volatiler Spezies innerhalb eines Zeitraumes von einem Tag bis drei Wochen ermittelt

wurden.
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Wihrend der sequentiellen Extraktion konnten zwischen 59% und 99% des vorhandenen As
aus den Proben gelost werden, wobei der groBte Anteil des gelosten As (39-85% vom
Gesamt-As) zunéchst in der As-Fraktion gebunden an reduzierbare Fe- und Mn-Oxiden
wieder gefunden wurde. Das impliziert, dass der grof3te Anteil des As in den Moorboden an
Metalloxide und -hydroxyde gebunden wird. In der Extrakten dieser Fraktion wurden
allerdings grofe Mengen an organischem C detektiert. Daher muss angenommen werden,
dass in dieser Fraktion As auch aus organischer Bindung geldst wurde. Der geschitzte Anteil
des an die organische Substanz gebundenen As belief sich auf 6-46%. Hohere As-Anteile in
der organischen Fraktion fanden sich vor allem in den Hochmoorproben. Aulerdem traten bis
zu 41% des Gesamt-As der Niedermoortorfe in der loslichen, unspezifisch sorbierten und
spezifisch sorbierten As-Fraktion auf, in den Hochmoorproben nur bis zu 10%. Dafiir befand
sich in diesen Proben, im Vergleich zu den Niedermoorproben, ein grolerer Anteil des As in
der restorganischen und Sulfid-gebundenen As-Fraktion.

Bei den Sorptionsversuchen zeigten die Proben mit den hheren Mineralgehalten die groBeren
Sorptionspotentiale. Allerdings wurde von der Probe aus dem Greifenbachstauweiher, welche
mit 60 mg/kg das meiste As(V) sorbierte, unter oxischen Bedingungen das gesamte As(V)
wieder desorbiert. Unter anoxischen Bedingungen verblieben aber auch nach sechs
Desorptionsschritten mit 76 mg/kg 45% des zugegebenen As(Ill) in dieser Probe. Fiir die
Hochmoorproben verliefen die Sorptionskurven fiir As(III) unter anoxischen und As(V) unter
oxischen Bedingungen fast identisch. Dabei wurden 19-25 mg/kg As in der Probe aus dem
Moor Store Mosse und 43 mg/kg in der Probe aus dem Schldppnerbrunnen sorbiert, wovon 4-
14% nach der Desorption in den Proben verblieben.

Methylierte Spezies wurden nur in geringen Konzentrationen gemessen, die hochste Netto-
Produktionsrate geloster methylierter Spezies betrug 14,3 pg kg' d'. Die maximale
Produktion volatiler As-Spezies entsprach 0,15 pg kg™ d'. Die Methylierung von As hat also
eine geringe Bedeutung fiir die Mobilitit von As in Torfboden.

As wurde sowohl unter oxischen als auch anoxischen Bedingungen in den Moorproben
sorbiert. Insbesondere die Niedermoorproben zeigten im Vergleich zu Mineralbdden hohes
Sorptionspotential fiir As(Ill). Das bestétigt, dass Moorbdden in der Natur als Senken fiir As
dienen konnen. Das Potential fiir die As-Sorption und auch fiir die Freisetzung von As wird
dabei von den Eigenschaften der Torfe festgelegt, wobei ein hoher Anteil an Fe- und Al-

Mineralen zu einer besseren Sorption beitragt.
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1 Einleitung

1. Einleitung

1.1 Arsen —ein ubiquitares Element

Arsen ist das dritte Element der Gruppe 5B des Periodensystems, welcher auch N und P
zugeordnet sind. Es gehort zu den Chalkophilen, welche man hdufiger in Verbindung mit
Chalkogenen (v.a. S, Se und Te) findet als in Form von Oxiden und Silikaten (Gibson 1949;
Hirner et al. 2000).

Die Erdkruste und magmatisches Gestein haben eine mittlere As-Konzentration von etwa 1,5
bis 13 mg/kg (Onishi 1969). Geringere Anteile des As der Erde findet man auBlerdem in der
Atmosphire (107'°%), der Hydrosphire (Meere 0,16%), der Pedosphire (0,04%) und der
Biosphire (107%) — es ist ein ubiquitires Element (Tanaka 1988; Hirner et al. 2000).
Weltweit ist der grofite Anteil des As an Gesteine gebunden (Hirner et al. 2000). Es kommt
als Hauptbestandteil in mehr als 200 Mineralen vor, einschlie8lich des elementaren As, als
Arsenide, Sulfide, Oxide, Arsenite und Arsenate (Smedley & Kinniburgh 2002). Das
héufigste Lagerstdttenmineral ist Arsenkies (FeAsS) (Hirner et al. 2000). Auch in den
bekannten erzbildenden Mineralen wie Pyrit (FeS;), Sphalerit (ZnS), Hédmatit (Fe,Os) und
Jarosit (KFes* [(OH)g/(SO4),]) ist es in bemerkenswertem MaBe anzutreffen und sogar in
Silikatmineralen mit bis zu 2,3 ppm vertreten. As substituiert dabei POy, S, Si*, A, Fe**
und Ti*" (Smedley & Kinniburgh 2002). Die hochsten As-Konzentrationen findet man in
Sedimentgesteinen, wo As wahrscheinlich wéihrend des Sedimentationsprozesses angereichert
wurde (Tanaka 1988).

Hohe As-Konzentrationen im Gestein eines Grundwasserleiters kdnnen zur Kontamination
des Grundwassers fithren. Solche Kontaminationen durch As wurden fiir mindestens 20
Lénder in verschiedenen Teilen der Welt berichtet, die grofSten Belastungen befinden sich in
Asien: in Bangladesh (bis 4730 ug/l), West-Bengalen (Indien) (bis 3800 pg/l), Innerer
Mongolei (VR China) (bis 4400 pg/l) und auf Taiwan (bis 1820 pg/l) (Naidu et al. 2006).
Auch in Deutschland gibt es Regionen mit natiirlich erhohten As-Konzentrationen im
Sedimentgestein, wie z.B. in Franken, dem Oberrheingraben (Jura), dem Miinsterland
(Kreide), der Niederrheinischen Bucht (Tertidr) oder im sdchsischen Erzgebirge (Banning &
Riide 2009; Greif 2009).

As-Konzentrationen fiir unkontaminiertes Grundwasser sind durch einen Geringfiigigkeits-

Schwellenwert von 10 pg/l definiert (LAWA 2004).
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In weiten Teilen der USA betragen die mittlere As-Konzentration in Grundwéssern 1 pg/l
oder weniger (Focazio 2000), in Deutschland tritt As in einem Schwankungsbereich von 0,5-
4,5 ng/l auf (Schleyer & Kerndorff 1992).

In Oberflichenwéssern variieren die As- Konzentrationen im Bereich mehrerer
Zehnerpotenzen. Regen und Schnee liegen im Bereich von 0,01-14 pg/l (Onishi 1969). Heifle
Quellen und Salzwisser hingegen kdnnen Konzentrationen von bis zu 13,7 mg/l bzw. 243
mg/l As erreichen (Onishi 1969).

Die Europidische Kommission (EC 2000) berichtet, dass die As-Konzentration in der Luft in
abgeschiedenen Gegenden zwischen 0—1 ng/m’, in landlichen Gegenden zwischen 0.2—1.5
ng/m’ und in urbanen Gegenden zwischen 0,5-3 ng/m’ liegt. In der Nihe von
Industriegebieten kann sie sogar um die 50 ng/m’ betragen.

Arsen in der Umwelt entstammt sowohl natiirlichen als auch anthropogenen Quellen.
Allgemein sind die groften natiirlichen Quellen Vulkanausbriiche und Verwitterung von
sulfidischen Mineralen (Tanaka 1988). Der Anteil des As anthropogener Herkunft liegt dabei
bei 64% (Nakamura et al. 1990). Arsen wurde zum Beispiel extensiv in Pestiziden verwendet
(North et al. 1997; Hirner et al. 2000; Hughes et al. 2011), aber auch in Holzschutzmitteln, in
der Glasindustrie, als Tierfutterzusitze sowie in der Halbleiter- und Elektroindustrie (Hirner
et al. 2000).

In Deutschlands Oberflichengewisser gelangte As in den Jahren 1995 und 2000 nach einer
Studie des Umweltbundesamtes vor allem tiber das Grundwasser, aber auch durch Erosion,
Drainagen und diffuse Emissionen aus urbanen Gebieten (Fuchs et al. 2002). AuBerdem
wurden im Jahr 1997 in die Flisse Rhein und Elbe, allein durch sechs Firmen, 1519 kg As
direkt eingeleitet (Bohm et al. 2000).

Arsen in der Atmosphére ist zumeist durch menschliches Handeln verursacht. Hierzu gehdren
Hochtemperaturprozesse wie die Erzaufbereitung, die Verbrennung fossiler Energietriger,
v.a. Kohle (Flugasche), die Zementindustrie, aber auch der Einsatz von Pestiziden (Hirner et
al. 2000; Bencko et al. 2009). Natiirlicherweise gelangt As vor allem durch Vulkanausbriiche
in die Atmosphire. Allerdings konnen auch Bakterien in Boden und Sedimenten volatile As-
Spezies produzieren (Cheng & Focht 1979; Tanaka 1988; Tamaki & Frankenberger 1992).

In Boden gelangt As iiber Phosphatdiinger, atmosphérischen Eintrag, z.B. in der Ndhe von
Schmelzwerken oder Kohlekraftwerken (Hirner et al. 2000), sowie durch kontaminiertes
Wasser. Boden-As-Gehalte konnen aber auch allein durch geogene Belastung erhoht sein
(Hirner et al. 2000).

In die Biosphére gelangt As schlussendlich auf verschiedensten Wegen iiber die Hydrosphére,

die Pedosphire und die Atmosphére (Tanaka 1988).
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Die tdgliche As-Aufnahme des Menschens durch Nahrung und Wasser betréigt
durchschnittlich 0,13-0,56 ng/kg/d (EFSA 2009) Die normale Korperbeladung eines
Erwachsenen liegt bei etwa 20 mg (Gorby 1988).

Der Mensch ist somit stindig in Kontakt mit As, da es {iberall in der Umwelt vorkommt und
in kommerziellen Produkten und bei medizinischen Anwendungen genutzt wird. Die meisten
typischen Umweltkonzentrationen von As stellen keine gesundheitlichen Gefahrdungen dar.
Allerdings konnen auch verhéltnismiBig niedrige Konzentrationen von As bei dauerhafter
Aufnahme die Gesundheit gefahrden. Daher ist es nétig, die chemischen Eigenschaften und
die Reaktionen von As in der Umwelt zu verstehen, um sein Potential der

Gesundheitsgefahrdung abschétzen zu konnen.

1.2 Arsentoxizitat

Die toxische Wirkung von As ist bereits seit tausenden von Jahren bekannt. Einer der ersten
dokumentierte Fille einer Arsenvergiftung war die von Britannicus durch Nero (55 n. Chr.),
der sich den romischen Kaiserthron sichern wollte (Gorby 1988). Die Bekanntheit von As als
Mordgift beruhte aber vor allem auf seiner leichten Verfligbarkeit, aulerdem war es
kostengiinstig und geschmack- und geruchlos (Gorby 1988). Erst Mitte des 19 Jahrhunderts,
nachdem James Marsh eine verldssliche und sensitive Methode der As-Detektion entwickelte,
nahm die Popularitdt von As als Mordgift stark ab (Gorby 1988).

Die toxikologisch wirksamsten As-Verbindungen liegen in der dreiwertigen Oxidationsstufe
vor. Das héngt mit deren Reaktivitit mit schwefelhaltigen Verbindungen und der Erzeugung
von reaktiven Sauerstoffspezies zusammen (Hughes et al. 2011). Das Gas Arsin (AsHs;) ist die
giftigste As-Verbindung, gefolgt von inorganischen dreiwertigen Verbindungen, organischen
dreiwertigen Verbindungen, anorganischen flinfwertigen Verbindungen, organischen
pentavalenten Verbindungen und elementarem As (Gorby 1988).

Arsen steht auf der aktuellen Prioritdtenliste giftiger Substanzen der ,,Agency for Toxic
Substances and Disease Registry (ATSDR 2011) an erster Stelle. Diese Liste stuft
gefdhrliche Abfallsubstanzen in den USA nach ihrer potentiellen Bedrohung der
menschlichen Gesundheit ein, basierend auf deren bekannter oder zu erwartender Toxizitit
sowie der Exposition des Menschen. Arsen besitzt die hochste Toxizitdtseinstufung und kann
den Menschen in erh6hten Dosen iiber Nahrung, Boden, Wasser und Luft schidigen. Bereits
60-120 mg Arsentrioxid konnen tddlich sein (Centeno et al. 2006).

Das hohe gesundheitsgefihrdende Potential von As ergibt sich nicht nur aus seiner akuten
Toxizitdt, auch die dauerhafte Aufnahme geringer As-Konzentrationen verursacht eine Reihe

von Krankheiten, wie z.B. Herz-Kreislauf- und GefaBerkrankungen, neurologische Effekte,
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Diabetes, Horverlust sowie krebserzeugende Effekte (Bencko et al. 1977; Chen & Lin 1994;
Rahman et al. 1998; ATSDR 2007). Arsen ist das einzige Element, fiir das es ausreichende
Beweise dafiir gibt, dass es sowohl nach Inhalation als auch nach der Aufnahme durch die
Nahrung krebserregend sein kann (Naidu et al. 2006). Die toxische Wirkung von As héngt
dabei von der Expositionsmenge, -hdufigkeit und -dauer, der biologischen Spezies, Alter,

Geschlecht sowie individuellen Anlagen ab (ATSDR 2007).

Wechselwirkung mit » Bildungstabiler As-S
Schwefel Komplexe

Wechselwirkung mit —, Bildunginstabiler Ester-
Phosphat Verbindungen

Reaktive Sauerstoffspezies —» H,0,, O,, ROO, OH, NO

Chromosommutationen,

Genotoxizitat Veranderungen des Genom

W\

As

Reparatur

Y VeranderungderDNA- ____,  Hemmung der DNA-Ligase

. N Aktivierung Mitogen-
Signaltbertragung »  aktivierter Proteinkinasen
Regenerative Hyperplasie

Zellproliferation > des Epithels der Harnblase

Veranderte Muster der DNA-
— Methylierung/ Genomischen
Pragung

Veranderung der DNA-
Methylierung

Abbildung 1-1: Vorgeschlagene Wirkungsmechanismen von As und Beispiele fiir daraus resultierende
biochemische Effekte (verdndert nach Hughes et al. 2011).

Heutzutage ist die Gefdhrdung der menschlichen Gesundheit zumeist nicht durch
anthropogene Aktivitdten verursacht, sondern durch natiirliche Kontamination von
Trinkwasserquellen durch arsenreiche geologische Schichten. Viele Studien {iber Folgen der
Langzeitaufnahme von As von iiber 50 pg/l im Trinkwasser berichten von &uferlich
sichtbaren Hautkrankheiten wie Melanose, Keratose und Hautkrebs, aber auch Leber-,
Lungen-, Blasen- und Nierenkrebs (z.B. Chen et al. 1992; Hopenhayn-Rich et al. 1998; Karim
2000; Anawar et al. 2002).

Arsen wurde und wird allerdings auch in der Medizin schon vielfach als Medikament
eingesetzt (Knowles & Benson 1983; Bode & Dong 2002; Miller et al. 2002). Die
Eigenschaft des As, sowohl als Gift als auch heilend zu wirken, wird schon seit langem
untersucht. Der menschliche Korper kann As durch eine Vielzahl von Mechanismen
metabolisieren (Abbildung 1-1), z.B. durch die Bindung an Proteine, Methylierung sowie

Oxidations- und Reduktionsreaktionen (Carter et al. 2003). Die genauen Details der
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biochemischen Mechanismen sind allerdings sehr komplex und noch nicht vollstindig
bekannt.

Zwei biochemischen Mechanismen wird die toxische Wirkung von As vor allem
zugeschrieben:

1. Reduzierte As-Verbindungen haben eine grofe Affinitidt zu S. Das fiihrt zu dessen
Bindung an die Dithiolgruppen (-SH)2 der Proteine. Vermutlich stort diese Bindung
die Pyruvatdehydrogenase und andere Enzymaktivititen und fithrt zu einer
verminderten Zellatmung und mitochondrialer Toxizitdt (Knowles & Benson 1983;
O'Day 2000).

2. Arsensiure besitzt eine groBe Ahnlichkeit mit Phosphorséure. Substituiert nun As das
Phosphat in der ADP (Adenosindiphosphat) wéhrend der Synthese des ATP
(Adenosintriphosphat), so bildet sich eine gemischte Arsenat-Phosphat-Bindung,
welche leicht hydrolisiert, da Ester mit As(V) wesentlich schneller hydrolysieren als
Phosphatester. Die Folge ist die Unterbrechung der ATP-Synthese (Dixon et al. 1977;
Carter et al. 2003).

Diese beiden Mechanismen erkldren allerdings nicht alle bekannten Wirkungsmechanismen
von As im Korper (Miller et al. 2002; Carter et al. 2003). Es ist auBerdem bekannt, dass As
im Korper zur Bildung reaktiver O- und N-Verbindungen fiihrt sowie auch Zink verdréngen
kann, wodurch sich viele der in Abbildung 1-1 dargestellten Wirkungsmechanismen erkldren
lassen (Hughes et al. 2011).

Aufgrund der hohen Toxizitit des As wurden zum Schutz der Menschen welt- und
deutschlandweit verschiedene Grenz- und Richtwerte fiir As festgelegt. Eine Richtlinie der
Européischen Union (EU) von 1999 schreibt EU-weit fiir Trinkwasser einen Hochstwert von
10 pg/l vor (EG 1998). In Deutschland ist dieser Grenzwert iiber die Trinkwasserverordnung
(TrinkwV 2011) festgesetzt. Dieser Wert wird auch von der Weltgesundheitsorganisation
(WHO) empfohlen (WHO 2008).

Fiir die As-Konzentrationen in Boden gibt es in Deutschland derzeit keine Grenzwerte. Es
bestehen allerdings Priifwerte, bei deren Uberschreitung eine Einzelfallabschitzung beziiglich
der Gefahrdung vorgenommen wird. Diese Priifwerte liegen fiir As bei der Untersuchung des
Wirkungspfads Boden-Mensch zwischen 25 mg/kg fiir Kinderspielpldtze und 140 mg/kg in
Industrie- und Gewerbegrundstiicken. Der Priifwert fiir den Ubergang Boden-Nutzpflanze
liegt bei 50 mg/kg oder 200 mg/kg je nach Landnutzung und Bodenverhéltnissen (BBodSchV
2012).
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1.3 Arsenvorkommen in Bdoden

Arsen in Bdden entstammt zum einem aus dem Grundgestein, aus dem der Boden gebildet
wurde, und menschlichen Aktivititen, welche unter Abschnitt 1.1 beschrieben wurden.
Gesteinsbildende Minerale enthalten As-Konzentrationen von 0,02-41 mg/kg As, wobei die
Hochstkonzentrationen in Magnetiten und Ilmeniten vorkommen (Onishi 1969).

Die mittlere Konzentrationen von As in der Erdkruste liegen zwischen 1,5 und 13 mg/kg,
wobei Schiefergestein die hochsten Konzentrationen aufweist (Vinogradov 1959; Onishi
1969). Durch die Akkumulation wéhrend der Verwitterung und durch Ortsverdnderungen
durch kolloidale Fraktionen reichert sich As im Boden an (Yan-Chu 1994).

Die As-Konzentrationen in Boden liegen im Mittel bei 2-20 mg/kg und erreichen
Maximalwerte von iiber 600 mg/kg (Yan-Chu 1994). In unkontaminierten Bdden kommt As
typischerweise im Konzentrationsbereich von 0,1-55 mg/kg vor (Tanaka 1988).

In Regionen mit zeitnahem oder tempordren Vulkanismus, z.B. Colorado, Mexiko, Italien
oder Japan, liegt die durchschnittliche As-Konzentration bei 20 mg/kg (Vinogradov 1959).
Boden aus verschiedenen magmatischen Gesteinen unterscheiden sich in ihren As-
Konzentrationen, Boden aus Basalt enthalten mehr As als jene aus Granit (Yan-Chu 1994). In
magmatischen Sulfiden oder Eisenerzen kommt As konzentriert vor. Wenn Béden mit diesen
Erzen angereichert sind, ist deren As-Konzentration zumeist héher als in normalen Boden
(Tanaka 1988). Wihrend der Bildung von Sedimentgesteinen reichert sich As durch
Ausfillungen von Fe-Hydroxyden und Sulfiden an (Yan-Chu 1994). Daher haben Boden, die
aus Sedimentgestein gebildet werden, oft hohere As-Konzentrationen als Bodden aus
magmatischen oder metamorphen Gesteinen (Tanaka 1988).

Um arsenhaltige Lagerstitten herum bildet As im Boden Dispersionshofe, besonders wenn
gut entwickelte eisenhaltige Horizonte vorhanden sind, was bei der Exploration von
Lagerstitten von Nutzen ist (Tanaka 1988).

Generell sollte As in den meisten natiirlichen Bdden vor allem in den B-Horizonten
vorzufinden sein, weil diese natiirlicherweise den groBten Anteil an Fe-Oxiden enthalten, an
denen As sorbiert wird (Tanaka 1988). Beispiele hierfiir sind Béden {iber Braunem Jura und
Oberem Lettenkeuper im Karlsruher Raum, wo die Konzentration von As im Oberboden
kleiner ist als die im Unterboden (Berg 2009).

Trotzdem finden sich hiufig Anreicherungen von As in den Oberbdden, was sich meist auf
die Verwendung arsenhaltiger Pestizide oder anderer atmosphérischer Eintrdge, z.T. auch

Eintrdge von As Uber grofle Strecken, zuriickfiihren ldsst (z.B. Bishop & Chisholm 1962;
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Steinnes 1987; Loska et al. 2003). Boden kdonnen bedeutende Senken fiir As sein (Smith et al.
1998; Chen et al. 2002; Pal et al. 2002; Gonzalez et al. 2006).

Arsen kommt in Béden vor allem in anorganischer Form vor, entweder als As(V) oder As(I1I)
(Masscheleyn et al., 1991). As(V) ist zumeist unter oxischen Bedingungen (Eh > 200 mV; pH
5-8) anzutreffen, As(Ill) dominiert unter anoxischen Bedingungen (Masscheleyn et al. 1991).
Sowohl As(V) als auch As(IIl) konnen verschiedenen chemischen oder mikrobiellen
Reaktionen, wie Oxidation bzw. Reduktion oder Methylierung, unterliegen (Cheng & Focht
1979; Masscheleyn et al. 1991, Macur et al. 2003). Eine genauere Beschreibung
verschiedener As-Spezies findet sich unter 1.4. Die Speziierung von As ist bedeutsam fiir
deren Mobilitdt im Boden. So werden methylierte As-Spezies, je nach Methylierungs- und
Reduktionsgrad, schlechter an der Festphase sorbiert oder als Gas in die Atmosphéire
abgegeben (siche 1.4).

In Bdden bildet As Feststoffe mit Fe, Al, Ca, Mn, S und Ni. Diese Verbindungen mit
Ausnahme von As,S; weisen Loslichkeiten von <0,05 mg/l auf (Gupta & Chen 1978). Die
Form von As, die man in einem bestimmten Boden vorfindet, und die gelosten As-
Konzentrationen werden von Redoxbedingungen, pH-Wert, biologischer Aktivitdt und
Adsorptionsreaktionen kontrolliert (Bhumbla & Keefer 1994; Yan-Chu 1994), nicht aber vom
Losungsgleichgewicht (Bhumbla & Keefer 1994). Die Sorption von geldstem As wird im
folgenden Abschnitt behandelt.

1.3.1 Sorption von Arsen in mineralischen Boden

Verschiedene Studien iiber die Sorption von As an synthetische Phasen, wie z.B. Al- und Fe-
oxiden (z.B. Sun & Doner 1996; Halter & Pfeifer 2001; Goldberg 2002), oder Béden (z.B.
Livesey & Huang 1981; Lombi et al. 1999; Wenzel et al. 2001; Zhang & Selim 2005; Cloy et
al. 2009), sind bereits durchgefiihrt worden. Es wurde nachgewiesen, dass As eine hohe
Affinitdt zu oxidischen Oberflichen besitzt, die Bindung allerdings von pH-Wert,
Redoxbedingungen, konkurierenden Ionen und der Beschaffenheit der Mineraloberflache
abhéngig ist (Smith et al. 1999b; Chiu & Hering 2000; Adriano 2001).

Sowohl an Fe- als auch an Al-Oberflichen kann As einer spezifischen Sorption
(Chemisorption) ausgesetzt sein. Al-Oberflichen scheinen dabei vor allem in sauren Boden
von Bedeutung zu sein (Sadiq 1997). Eisenoxidoberflachen scheinen As besonders effektiv zu
sorbieren und dabei stabile Oberflaichenkomplexe zu bilden (Fendorf et al. 1997; Raven et al.
1998). Durch eine Ligandenaustauschreaktion werden dabei OH-Gruppen der Oxidoberflache
ersetzt und bilden kovalente Bindungen, die sogenannten innersphérischen Komplexe (Sun &

Doner 1996; Fendorf et al. 1997). In Abhéngigkeit von der Oberflichenbeladung werden z.B.
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monodentate, bidentate sowie auch mononukleare und binukleare Oberflichenkomplexe
ausgebildet (Fendorf et al. 1997, Grafe et al. 2002). Bei niedrigen pH-Werten zeigten Boden
mit hohen Fe-Konzentrationen die schnellste Sorption (Lombi et al. 1999) und die héchste
Adsorptionskapazitit fiir As(V) (Smedley & Kinniburgh 2002). Pakholkor et al. (1980)
stellten eine kurze Anordnung der Sorptionskapazititen verschiedener Hydroxide und Oxide
auf, wonach Fe(OH); am stirksten sorbiert, gefolgt von Al(OH); und
MnO,+nH,0.

Unter anoxischen Bedingungen wird bereits an Fe- und Mn-Oxiden sorbiertes As durch
Desorption und die Aufldsung der Minerale freigesetzt (Smedley & Kinniburgh 2002).

Im Vergleich dazu sind As-Komplexe mit Al-Oxiden unter den meisten pH-Bedingungen
stabiler. Moglicherweise wird das Verhalten von As von Al-Oberfldchen kontrolliert, wenn
Al zu gleichen Teilen mit Fe-Oxiden auftritt (Halter & Pfeifer 2001). Allerdings wurde der
Einfluss von Al als As-Bindungspartner in natiirlichen Bdden noch nicht hinreichend
untersucht.

Organische Substanz scheint die As-Sorption vor allem dann zu beeinflussen, wenn sie in
geloster Form auftritt (Xu et al. 1988; Wenzel et al. 2002; Ko et al. 2004; Wang & Mulligan
2006). In verschiedenen Studien wurden Organo-Arsen-Komplexe nachgewiesen, allerdings
nur in den Ldosungsphasen (Grafe et al. 2002; Ko et al. 2004; Campbell et al. 2008). Es
werden verschiedene Bindungsformen von As an die organische Substanz vorgeschlagen, z.B.
iiber Phenol-, Amino-, Thiol- oder Carboxylgruppen der organischen Substanz, wie auch
Bindung iiber Metallbriicken, im besonderen Fe-Briicken (Thanabalasingam & Pickering
1986; Redman et al. 2002; Buschmann et al. 2006; Sharma et al. 2010). Eine dominierende
Rolle der organischen Bodensubstanz konnte allerdings bisher nicht nachgewiesen werden,
vor allem wenn effektive Sorbenten wie Fe-Oxide im Boden vorhanden sind (Livesey &
Huang 1981; Wenzel et al. 2001).

Weitere As-Sorbenten in Boden sind Carbonate und Tonminerale. Carbonate kdnnen eine
wichtige Rolle in alkalinen Bodden spielen, besonders wenn die Sorptionsfihigkeit der Fe-
oder Mn-Oxide und -Hydroxide erschopft ist (Woolson et al. 1971; Di Benedetto et al. 2006).
Arsenit kann in die Gitterstruktur von Calcit eingeschlossen und so immobilisiert werden (Di
Benedetto et al. 2006). Der isoelektrische Punkt von CaCO; liegt beispielsweise zwischen 7
und 8 (Parks 1967). Das bedeutet, dass CaCOj; bei einem pH-Wert unter 8 positiv geladen ist,
also in alkalinen Bdden einen Einfluss auf die Sorption von As haben sollte. Es zeigte sich
auch, dass die Sorption von Arsenat an Carbonat in einem pH-Bereich von 6-10 ansteigt und
bei 10-12 das Maximum erreicht (Goldberg & Glaubig 1988). Allerdings liegt der natiirliche
pH-Wert von kalkhaltigen Boden bei 7,3-8,2 (Christians 1990), so dass die Sorptionsmaxima
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wahrscheinlich eher selten erreicht werden. Roman-Ross et al. (2006) zeigen auBBerdem, dass
der As-Riickhaltemechanismus an Calcit sich mit ansteigenden As(Ill)-Konzentrationen von
Adsorption in Kopréziptation dndert, welche ebenfalls zur Riickhaltung von As beitragt.
Tonminerale sind Schichtsilikate, deren Ladung stark vom Boden-pH abhingt. Die
Ladungsnullpunkte fiir Kaolinit und Montmorillonit liegen in einem pH-Bereich 3-5 (Parks
1967), d.h. in sauren Bdden tritt bei diesen Tonmineralen eine positive Ladung auf und diese
konnen As sorbieren (Greenland 1975; Stumm 1992). Fiir Kaolinit, Montmorillonit und Illit
wurde auch eine bessere Sorption von Arsenat bei sauren pH-Werten (pH< 7) ermittelt (Frost
& Griffin 1977; Goldberg & Glaubig 1988; Xu et al. 1988; Manning & Goldberg 1997b;
Goldberg 2002). Die Sorption von Arsenit kann dagegen bei Kaolinit und Illit bis zu einem
pH-Wert von 9 ansteigen (Frost & Griffin 1977; Manning & Goldberg 1997; Goldberg 2002).
Die Sorption von As aus der Bodenlosung an Tonminerale findet wahrscheinlich iiber
unspezifische Sorption oder Ligandenaustausch statt (Frost & Griffin 1977).

AuBerdem scheint die Desorption des As stark von Alterungsprozessen der Minerale
beeinflusst zu sein, d.h. mit ansteigender Dauer zwischen Sorption und Desorption wurden
weniger As(IIl) und As(V) desorbiert. Als mogliche Ursachen hierfiir wurde zum einem die
Diffusion des As in die Poren der Tonaggregate angegeben, zum anderen die Mdglichkeit der
Dehydrierung von As an den Tonoberfldchen, welche zu einer stirkeren Bindung von As(I1)
und As(V) fiihrt (Lin & Puls 2000). Fordham und Norrish (1979) fanden heraus, dass die
Sorption von As an Ton vor allem von dessen Oberflachenbeschichtung mit Fe-Oxiden
abhéngig ist, wobei es sich um Partikel in einer GroBenordnung von <2 um handelt.

Unter anoxischen Bedingungen kontrollieren wahrscheinlich Metallsulfide die As-
Freisetzung. In Flusssedimenten steuern dann Sulfide das Losen und die Verteilung von As
im Sediment sowie dessen Speziierung und Freisetzung an das angerenzende
Grundwassersystem (Moore et al. 1988). Arsen kann an Pyrit sorbiert werden oder mit Pyrit
ausfallen, aber auch andere Arsenosulfide, z.B. Oberflichenausfillungen von Arsenopyrit
(FeAsS), Auripigment (As,S;) oder Skorodit (Fe’*AsO,- 2 H,0), bilden (Moore et al. 1988;
Morse 1993 ; Newman et al. 1997; McArthur et al. 2001; Bostick & Fendorf 2003). Diese
metastabilen Sulfide kdnnen unter zunehmend oxidativen Umweltbedingunen instabil werden
(Berner 1984; Morse 1993).

Vorraussetzungen fiir den starken Einfluss der Eisensulfidmineralien sind allerdings
ausreichende hohe pH-Werte (> 5) sowie As- und S-Konzentrationen in der Losung (Bostick
and Fendorf, 2003). Hohe Sorptionsraten von As an Magnetkies (FeS) und Pyrit (FeS,)
wurden bei pH-Werten von >5 bis 6 ermittelt (Bostick & Fendorf 2003).
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Sowohl As(IIl) als auch As(V) werden an Mineraloberflichen sorbiert, aber sie zeigen
verschiedenes Sorptionsverhalten. Generell ist die Sorption von Arsenat an Fe- und Al-
Oxiden mit einem Sorptionsmaximum bei einem pH-Wert von 4 (3-5) gegeben, wohingegen
Arsenit sein Sorptionsmaximum bei einem pH-Wert bei 7-8,5 einnimmt (Goldberg 2002). Die
Abhingigkeit der Sorption des As von der Speziierung und vom pH-Wert steht im
Zusammenhang mit der Oberfldchenbeschaffenheit der Sorbenten.

Die Arsenige Sdure (H;AsQ;) ist eine schwache Séure mit der ersten Dissoziationskonstante
(pKs) bei 9.2 (Abbildung 1-3). Am Beispiel von Fe(OH); zeigt sich allerdings, dass die
Energie, die wihrend der Adsorption freigesetzt wird, grol genug ist, um die Sdure zu
dissoziieren. Das entstandene Proton wird genutzt, um die OH-Gruppe der koordinierenden
Schicht an der Oberflache zu entfernen. Es entsteht eine Sorptionstelle fiir das Anion und
macht somit die Sorption auch dann moglich, wenn die Oberfliche negativ geladen ist. Wie
leicht ein Proton von undissoziierter Sdure in Losung entfernt werden kann, ist abhidngig von
pH-Wert der Losung. Bei pH 7 ist die Substitution der OH-Gruppe durch die Arsenige Siure
energetisch bevorzugt, so dass dort das Adsorptionsmaximum liegt (Pierce & Moore 1982).
As(V) hat pK-Werte bei 3,6, 7,3 und 12,5, tritt also in einem weiten pH-Bereich geladen auf.
Daher wird es von der Oberflachenladung eines Sorbenten mehr beeinflusst als As(IIl). Die
Sorption von Arsenaten an verschiedenen Sorbenten nimmt mit steigendem pH-Wert ab, mit
einem Sorptionsoptimum bei pH 4 (Pierce & Moore 1982; Smith et al. 1999b; Goldberg
2002).

So hemmt z.B. ein Anstieg geldster organischer Substanz in der Lésung die Sorption von
As(V), wahrscheinlich auf Grund der steigenden lonenstirke in der Bodenlosung (Bowell
1994; Smith et al. 1999b; Bauer & Blodau 2006). Dieser Effekt ist beim ungeladenen As(I1I)
wesentlich geringer. Die Abhédngigkeit von der lonenstérke zeigt sich vor allem bei lonen, die
auBBersphirische Komplexe liber elektrostatische Beziehungen bilden (Stumm 1992). Diese
Art der Adsorption wird auch als Physisorption bezeichnet (Wedler 1970). Die Bildung von
innersphirischen Komplexen, welche der Chemisorption zugeordnet werden, sollte
unabhingig davon sein (Stumm 1992)

Als Ursache fiir die geringere Sorption von As in Anwesenheit von geloster organischer
Substanz wurde allerdings auch die Bildung von As-DOC-Komplexen diskutiert (Rothwell et
al. 2009; Warwick et al. 2005; Ko et al. 2007), welche zu einem erhohten Austrag von As aus
Boden fiihren konnen. Ein weiterer Unterschied in der Sorption von As(III) und As(V) konnte
in der Abhéngigkeit von der Oberflachenbeladung liegen. So zeigten sich bei einem pH >4,6

fiir die Sorption an Schwermanit bei geringen Beladungen eine geringere Affinitét fiir die
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Sorption von As(IIl) als von As(V) und bei hohen Beladungen eine hohere Affinitit fiir
As(IIl) im Vergleich zu As(V) (Burton et al. 2009).

Die Physisorption von As sollte schnell ablaufen, die Chemisorption eher etwas langsamer
(Sadiq 1997). So wurde in verschiedenen Arbeiten festgestellt, dass die anfangliche Sorption
von As(V) und As(IIl) in Boden sehr schnell verlduft. In einer Untersuchung von vier
australischen Boden wurde das Sorptionsgleichgewicht innerhalb von 1 h erreicht, danach
sorbierte As ganz langsam weiter (Smith et al. 1999a). In verschiedenen Bdéden aus West-
Virginia wurden innerhalb von 0,5h 80% des zugebenen As(IIl) sorbiert (Elkhatib et al.
1984). Auch fiir die Sorption an Goethit (Fe,O3-H,0) wurde ein dhnlicher Effekt gemessen,
die anfingliche Arsenat-Sorption betrug bei einem pH-Wert von 6 innerhalb 1 h iiber 93% ,
nach einem Jahr waren fast 100% sobiert (O'Reilly et al. 2001). Ahnliche Ergebnisse zeigten
Untersuchungen an amorphen Fe-Oxiden, wobei 90% des As(IIl) nach 15 min unter Riihren
sorbiert waren (Pierce & Moore 1980). Versuche mit As(V) und Ferrihydrit fiihrten zu einer
ersten schnellen Sorption des As(V) innerhalb von fiinf Minuten und einer anschlieBenden,
langsam verlaufenden Sorption (Fuller et al. 1993).

Sorptions- und anschlieBende Desorptionsprozesse von As zeigen oft charakteristische
Verlédufe, die sich voneinander unterscheiden. Ein solches Verhalten wird als Hysterese
bezeichnet. Von signifikanten Unterschieden zwischen Sorption und Desorption von As
wurde sowohl fiir verschiedene Mineraloberflichen (z.B. Fuller et al. 1993; Lin & Puls 2000;
O'Reilly et al. 2001; Bostick & Fendorf 2003) als auch fiir Boden (Elkhatib et al. 1984;
Zhang & Selim 2005) berichtet. Die Ursachen sind noch nicht erforscht, aber verschiedene
Theorien wurden diskutiert:

1.) Diffusionsprozesse: Hysterese im Zusammenhang mit Physisorption, z.B. durch Van-
der-Waals-Krifte, ist in der Regel verbunden mit kapillarer Kondensation in
mesopordsen Strukturen (Sing et al. 1985). Fuller et al. 1993 erwégen, dass sich
wihrend der Desorption innerhalb von Ferrihydrit-Aggregaten verschiedene
Diffusionsgefille von Arsenat ausbilden, und zwar sowohl in das Aggregat hinein als
auch wieder heraus.

2.) Verschiedene Bindungmechanismen: Grossl et al. (1997) schlagen vor, dass die
Sorption von As-Oxianionen (H,AsO,) an Goethit in zwei Schritten ablauft, wobei
zuerst ein monodendater und anschlieBend ein bidendater Oberflichenkomplex
ausgebildet werden. Bei der Desorption lduft dieser Prozess riickwérts. Die
verschiedenen Reaktionen weisen dabei unterschiedliche
Geschwindigkeitskonstanten auf, wobei die Desorption langsamer verlduft als die

Sorption.
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3.) Bindungsstirke: Bei der Sorption von As an Ferrihydrit sowie auch FeS und FeS,
geht man davon aus, dass starke innersphérische Komplexe des As Ursache fiir die
auftretende Hysterese bei der Desorption sind (Bostick & Fendorf 2003; Herbel &
Fendorf 2006).

Nicht nur in der Sorption, auch beziiglich der Hysterese gibt es Unterschiede fiir As(IIl) und
As(V). So berichten Hebel und Fendorf (1994), dass nach der Sorption gleicher
Konzentrationen von As(II) und As(V) an Sand mit einer Ferrihydritummantelung eine
wesentlich groBerer Anteil As(II) wieder desorbiert wurde (obwohl mehr As(IIl) sorbiert
wurde).

Neben der Sorption und Desorption von As in Bdéden kann es auch zu Ausfillungs- und
Losungsprozessen kommen. Thermodynamische Berechnungen lassen vermuten, dass in
sauren oxischen und suboxischen Boden Fe-Arsenate (Fes(AsOy4),) die As-Loslichkeit
kontrollieren kénnen, wéahrend in anoxischen Béden Sulfide von As(I1l) die Konzentrationen
in den Losungen kontrollieren. In alkalischen, sauren, oxischen und suboxischen Bodden
konnen Ausfillungen von Fe- und Ca-Arsenaten die As-Konzentrationen der Losungen
bestimmen (Sadiq 1995). Freilandbeobachtungen fiihrten allerdings zu dem Schluss, dass die
direkte Ausfillung von diskreten As-Festphasen nur in kontaminierten Bdden zu erwarten ist
(Sadiq 1995). Man nimmt an, dass sich As schrittweise an Kolloidoberflachen ansammelt, bis
die Konzentrationen fiir die Ausfillung diskreter oder gemischter As-Phasen ausreichen
(Sadiq 1995).

Zur sogenannten Koprézipitation kommt es z.B., wenn ein sorbierendes lon, wihrend der
Losung und Ausfillung von Fe(Ill), in der Losung vorhanden ist. Das Ion kann an der
Oberflache von Kristalliten sorbieren, bevor Aggregate gebildet werden (Fuller et al. 1993).
Bei der Sorption von As an Ferrihydrit fiihrt moglicherweise die langsame Aufldsung der
Ferrihydrite zur Komplexierung und Ausfillung von As mit dreiwertigem Fe (Abbildung 1-2)
(Jia et al. 2007).

Bostik und Fendorf (2003) stellten fest, dass die Sorption von As(III) an FeS und FeS, eine
FeAsS-dhnliche Oberflichenausfiallung hervorruft. Die Zugabe von Sulfid zu einem System,
in dem As(IIl) an FeS, sorbiert, kann also dazu fiihren, dass stabile Arsensulfide, wie z.B.
Auripigment, ausfallen (Bostick & Fendorf 2003). Die Ausfillungsreaktionen beeinflussen
die Riickhaltung von As immens, da z.B. die Sorption von As(III) bei niedrigen pH-Werten
gering ist, anders als wenn Hydroxidminerale als Sorbenten vorhanden sind (Bostick &
Fendorf 2003). Das Altern des Kopréizipitats kann z.B. auch eine Freisetzung von As zur

Folge haben (Fuller et al. 1993).
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Die verschiedenen Sorptionscharakteristika spielen eine Rolle, wenn z.B. das Potenzial
sulfidischer Mineralien fiir die As-Freisetzung bewertet werden soll (Bostick & Fendorf

2003).
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Abbildung 1-2: Schema der Entwicklung von bidendaten Oberflichenkomplexen von As(V) an
Ferrihydrit zur Ausfdllung von Fe-As an der Oberfldche (verdndert nach Jia et al. 2007).

1.4 Arsenspeziierung in der Losungsphase

Arsen kommt in vier Oxidationstufen vor +V, +III, 0 and —III (Sharma & Sohn 2009). Unter
natiirlichen Bedingungen sind O und S die Hauptbindungspartner fiir As (O'Day 2006). Die
entstechenden Oxide oder Sulfide sind positiv polarisiert und zeigen den metallischen
Charakter des As. Es kommt aber auch wie ein Nichtmetall an Wasserstoff oder Metalle
gebunden vor. Diese Metallarsenide sind negativ polarisiert (Wiberg 1995). Metallkomplexe,

z.B. mit Ca, Mg, Fe, liegen zumeist als Minerale vor, in geringen Konzentrationen kénnen sie
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aber auch geldst auftreten (Robins 1981; Krause & Ettel 1989; Bothe & Brown 1999;
Magalhaes 2003; Lide 2005).

Es gibt in der Natur eine grofle Vielzahl 16slicher As-Spezies, Verbindungen mit H, O, C oder
S als funktionelle Gruppen, wie z.B. CH, und SH (Saxena et al. 2004).

In der Natur sind unter oxidierenden Bedingungen H,AsO, und HAsO,” die am hiufigsten
auftretenden geldsten As-Spezies (Oremland & Stolz 2003). Unter reduzierenden
Bedingungen bei pH-Werten kleiner 9,2 ist das ungeladene H;AsO; die dominierende Spezies
(Sharma & Sohn 2009) (Abbildung 1-3).
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Abbildung 1-3: Stabilitétsfelder geloster As-Spezies in Abhingigkeit von Redoxpotential und pH-Wert,
bei 25°C und 101.3 kPa (verdndert nach Ferguson & Gavis 1972).

Bakterien sind in der Lage, sowohl As(V) zu reduzieren als auch As(IIl) zu oxidieren (Liao et
al. 2011; Macur et al. 2004). Neben der reinen Detoxifizierung kdnnen einige Bakterien aus
diesen Prozessen Energie gewinnen (Oremland & Stolz 2005). Auch manche Prokaryoten
nutzen Arsenate als terminalen Elektronenakzeptor, andere nutzen Arsenit als
Elektronendonator, um Energie zu gewinnen (Rezanka &  Sigler 2008).
Hochstwahrscheinlich treten sowohl As(V)-Reduzierer als auch As(III)-Oxidierer ubiquitér in
Bdden auf und existieren nebeneinander (Macur et al. 2004).

Natiirlich vorkommende As-Spezies in Gewissern sind aullerdem verschiedene organische
As-Verbindungen, wie z.B. methylierte Spezies, beispielsweise Arseno-Zucker, oder As-S-
Spezies, wie z.B. thiolisierte As-Verbindungen (Oremland & Stolz 2003; Planer-Friedrich et
al. 2007; Eiche 2009; Sharma & Sohn 2009). Die meisten dieser Spezies, mit Ausnahme der

Thioarsenate, wurden auch in der terrestrischen Umwelt gefunden, zudem auch
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verschiedenste Phenylarsenverbindungen (Kuehnelt et al. 1997; Geiszinger et al. 2002;
Kuehnelt & Goessler 2003; Dembitsky & Levitsky 2004; Huang et al. 2011).

Haufig natiirlich vorkommende As-Spezies, welche auch in dieser Studie untersucht wurden,
finden sich in Tabelle 1-1. Die Entstehung und Eigenschaften der methylierten Spezies
werden in Kapitel 1.4.2 und 1.4.3 beschrieben.

Tabelle 1-1: Natiirlich vorkommende As-Spezies die in dieser Studie néher untersucht wurden

Pentavalent Trivalent

Anorganische Spezies

Arsensaure H;AsO, Arsenige Sdure H;AsO;
Arsin AsH;

Organische Spezies

Methylarsonsdure CH4ASO; Monomethylarsin CHsAs
(MMA(V)) (MMA(IID))

Dimethylarsinsdure C,H;As0O, Dimethylarsin C,H-As
(DMA(V)) (DMA(IID))

Trimethylarsinoxid C;HyAsO Trimethylarsin C;HyAs
(TMAO) (TMA)

Tetramethylarsonium (ion) C4;Hi,As

(TETRA)

Arsenobetain (AsB) CsH;1AsO,

Arsenocholin (AsC) CsH4AsO"

Die Biosynthese von organischen As-Verbindungen wurde fiir eine grofe Zahl von
Mikroorganismen, Invertebraten, Vertebraten und auch Pflanzen nachgewiesen.

Arsenozucker (Abbildung 1-4) sind vor allem aus der aquatischen Umwelt bekannt. Den
Grofiteil der Arsenozucker in marinen Proben stellen die Dimethylarsinoylriboside
(Francesconi & Edmonds 1997). Es wird angenommen, dass sie im As-Zyklus von Ozeanen
eine groBe Rolle spielen, da sie in hohen Konzentrationen in Algen und Seegras vorkommen
(Edmonds et al. 1987; Madsen et al. 2000). Sie sind auch die hdufigsten As-Verbindungen in
hoheren Wasserlebewesen (Phillips 1994).

Mikroorganismen wie Cyanobakterien oder Bakterien sind in der Lage, Arsenozucker zu
synthetisieren (Koch et al. 1999). Auch wurden in der Ndhe von heilen Quellen mit natiirlich
erhohten As- Konzentrationen geringe Konzentrationen von Arsenozuckern in Flechten und
in dem Pilz Tarzetta cupularis gefunden (Koch et al. 1999). Arsenozucker wurden auch in
landlebenden Flechten, Pilzen und griinen Pflanzen gefunden (Kuehnelt & Goessler 2003).

Den ersten Nachweis fiir terrestrischer Tiere, die Arsenozucker produzieren, verdffentlichten
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Geiszinger et al. (2002). Sie wiesen nach, dass PO4-Arsenozucker in Lumbricus terrestris mit
55% den grofiten Anteil des extrahierbaren As einnahm. In die Bdden gelangen Arsenozucker
wahrscheinlich {iber Tiere und Pflanzen, welche nach deren Absterben eingelagert und
zersetzt werden, wodurch die organischen As-Verbindungen freigesetzt werden (Huang et al.
2011). Arsenozucker kann sowohl zu Arsenocholin als auch zu Arsenobetain abgebaut
werden (Norin et al. 1983; Phillips 1990).

Fiir die Bildung von Arsenobetain werden aber noch andere Wege ohne die Vorstufe des
Arsenozuckers vorgeschlagen (Edmonds & Francesconi 2003). AsB zeigt ein nahezu
ubiquitdres Vorkommen in Meereslebewesen (Shibata et al. 1992; Francesconi & Edmonds
1994), wurde aber auch in SiiBwasseralgen und Fischen nachgewiesen, allerdings nur in
kleineren Anteilen (Shiomi et al. 1995; Gomez-Ariza et al. 2000). Arsenobetain wurde auch
vielfach in der terrestischen Umwelt nachgewiesen, so zum Beispiel in verschiedenen
Wiesenpflanzen, Pilzen, Ameisen und auch in Béden (Byrne et al. 1995; Kuehnelt et al. 1997;
Geiszinger et al. 2002; Huang & Matzner 2006; Huang & Matzner 2007b). Auch im
menschlichen Urin kann Arsenobetain einen groBen Anteil der Arsenverbindungen

ausmachen (Shibata et al. 1992).

0 OH Arsenf)zucker R
I Abkiirzung o
S X -
(CHs )2 ASCH, OCHCHCH—R XI -OPO,HC,CH(OH)CH,OH
XII -SO;H
X111 -0SO:H
OH OH

Abbildung 1-4: Strukturen verschiedener Arsenozucker und Abkiirzungen der verschiederner
Strukturen (nach Shibata et al. 1992).

Arsenobetain gilt als ungiftige Arsenverbindung (Kaise et al. 1985; Irvin & Irgolic 1988;
Sabbioni et al. 1991). Versuche an Méusen zeigten, dass der LDsp-Wert grofer als 10 g/kg ist
(Kaise et al. 1985). AuBerdem zeigt AsB eine hohe Stabilitdt im menschlichen Kérper und
wird ausgeschieden, ohne einen Stoffwechselprozess zu durchlaufen (Ma & Le 1998). In
deionisiertem Wasser wurde AsB langsam zu DMA abgebaut (Palacios et al. 1997), in Béden
zeigte sich aber eine schneller Abbau mit Halbwertszeiten von 0,5 bis 1,8 Tagen (Huang et al.
2007).

Auch Arsenocholin gilt als ungiftige As-Verbindung (Christakopoulos et al. 1988; Irvin &
Irgolic 1988). Nach der oralen Aufnahme wird es in verschiedenen Sdugetieren und auch
Fischen zumindest teilweise in das ungifitge AsB umgewandelt (Marafante et al. 1984;

Francesconi et al. 1989).
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AsC wurde bisher vorwiegend in Meereslebewesen wiedergefunden (z.B. Larsen et al. 1993;
Kuehnelt & Goessler 2003), aber auch in einigen hdheren Pilzen (Kuehnelt et al. 1997,
Slejkovec et al. 1997; Koch et al. 2000) und mehreren Griinpflanzen (Mattusch et al. 2000).
AsC liegt dabei hiufig nur in Spurenkonzentationen vor. In verschiedenen Untersuchungen zu
As-Spezies in Boden konnte bisher kein AsC gefunden werden (Pongratz 1998; Huang &
Matzner 2007c; Huang & Matzner 2007b).

Unter reduzierenden Bedingungen fiihrt die grofle Affinitit von Sulfat zu As zur Bildung von
Thioarsenat-Verbindungen (Stauder et al. 2005), so dass in sulfidischen Wissern >50%
arsenische Thioverbindungen auftreten (Fisher et al. 2007). Diese Verbindungen wurden mit
einem Anteil von bis zu 83% des Gesamt-As in verschiedenen alkalischen Seen des
Yellowstone National Parks gefunden. Dabei unterschied man sowohl Mono-, Di-, Tri-, und
Tetrathioarsenate als auch methylierte Arsenthioanionen (Planer-Friedrich et al. 2007). In
sauren Wissern war der Anteil der As-Thiolverbindungen geringer, aber es wurden immer
noch bis zu 34% Monothioarsenate vorgefunden. Thiol-As-Verbindungen, wie z.B.
Thiophosphat-Arsenoriboside wurden bereits in einigen Lebewesen, wie z.B. Braunalgen und
verschiedenen Mollusken, nachgewiesen (Schmeisser et al. 2004; Raml et al. 2006; Foster et
al. 2008).

Natiirlich vorkommende Arsenolipide sind analog zu neutralen Fetten wie Monoglyceriden,
Glycolipiden oder Phospholipiden aufgebaut. Sie wurden in geringen Mengen in
Mikroorganismen, Pilzen, Flechten, Pflanzen und verschiedenen marinen Lebewesen wie
Weichtieren, Schwidmmen, anderen Wirbellosen sowie im Fischgewebe gefunden (Benson &
Nissen 1982; Dembitsky & Levitsky 2004).

Es wird angenommen, dass Arsenolipide Endprodukte der Detoxifizierungsprozesse von
Arsenat sind, welche Reduktion, oxidative Methylierung und Adenosin-Ubertragung
beinhalten (Dembitsky & Levitsky 2004).

Es gibt noch viele weitere As-Verbindungen, die hdufig in Umwelt und biologischen
Systemen gefunden werden, wie z.B. Zwischenstufen der genannten Verbindungen wie
Thioarsenozucker (Conklin et al. 2006) oder Spezies wie Methylarsenit CHsAsO,,
Dimethylarsenit C,H;AsO, Arsenobetain 2 C¢H;3As0,, Phenylarsonsidure C¢H;AsO; oder
Dimethylarsinoylethanol C4H;;AsO, (Gong et al. 2002).

Neben den natiirlich entstandenen As-Verbindungen koénnen im Grundwasser As-
Verbindungen vorkommen, die durch menschliche Kontaminationen entstanden. So bildeten
sich Phenylarsenverbindungen aus den chemischen Kampfstoffen Diphenylarsinchlorid
(CLARK I), Diphenylarsincyanid (CLARK 1II) und Phenylarsindichlorid (PFIFFIKUS),

welche im ersten und zweiten Weltkrieg verwendet wurden (Hempel et al. 2009).
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Das Vorkommen der verschiedenen As-Spezies hidngt von der As-Quelle (z.B.
Untergrundgestein, Verhiittungsschlacke oder vom Menschen hergestellte As-Verbindungen)
(Smedley & Kinniburgh 2002) und den Eigenschaften der vorhandenen Umwelt ab, vor allem
von Redoxprozessen, pH-Werten, anorganischen Verbindungen wie Phosphat, Sulfide,
Adsorptionsoberflichen und organischer Substanz (Sharma & Sohn 2009), aber auch

Mikroorganismen kénnen einen bedeutsamen Einfluss ausiiben.

1.4.1 Arsenmethylierung

Die Produktion und der Transfer von Methylgruppen sind wichtige und weit verbreitete
metabolische Prozesse (Bentley & Chasteen 2002). Biomethylierung wird fiir verschiedene
Bakterien, Pilze, Pflanzen, Tiere und den Menschen als Mechanismus der Detoxifizierung
von As angeschen (Bentley & Chasteen 2002), weil die meisten methylierten As-Spezies
weniger toxisch sind als die anorganischen Formen (Kaise et al. 1989; Gebel 2002).
Ausnahmen sind einige dreiwertige, methylierte As-Spezies, welche toxischer sind als die
meisten anorganischen Spezies und schneller zu einer DNA-Schiadigung fiihren, wie z.B.
Methylarsenit, Dimethylarsenit und Methyloxoarsin (CH3;AsO) (Cullen & Reimer 1989;
Styblo et al. 2000; Mass et al. 2001).

Die erste Veroffentlichung iiber den Prozess der As-Methylierung erschien von Challenger
(1945). Er beschrieb die Produktion von Trimethylarsin, welche er anhand des
Schimmelpilzes Scopulariopsis brevicaulis untersucht hatte (Challenger 1945). Spéter wurde
dieser Mechanismus fiir verschiedene Bakterien, Hefen und Pilze nachgewiesen (Cullen &
Reimer 1989).

Beim Abbaupfad nach Challenger wird zuerst die fiinfwertige As-Spezies reduziert, um dann
eine Methylgruppe aufzunehmen. Die verschiedenen Methylierungsschritte fithren zur
Bildung von Methylarsonsdure (MMA(V)), Dimethylarsinsdure (DMA(V)) und
Trimethylarsinoxid (TMAO). Das Endprodukt der Methylierungsserie ist das weniger
toxische und volatile Trimethylarsin (TMA) (Abbildung 1-5).

Der Reduktionsschritt im vorgestellten Mechanismus wird wahrscheinlich durch Enzyme
katalysiert. Hochstwahrscheinlich sind Thiole die Reduktionsmittel, aber auch Glutathion
(GSH) und Liponsduren wurden vorgeschlagen (Cullen & Reimer 1989). Anaerobe Bakterien

konnten Methylcobalamin als Elektronendonator verwenden (Paez-Espino et al. 2009).
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Abbildung 1-5: Mechanismus der As-Methylierung nach Challenger mit S-Adenosylmethionin (SAM)
als Methyldonor; (A) Arsensiure, (B) Arsenige Séure, (C) Methylarsonséure, (D) Methylarsenit, (E)
Dimethylarsinsdure, (F) Dimethylarsenit, (G) Trimethylarsinoxid, (H) Trimethylarsin (verdndert nach

Bentley & Chasteen 2002).

Bei jedem Reduktionschritt wird ein freies Elektronenpaar produziert. Der anschlieBende
Methylierungsschritt wird durch S-Adenosylmethionin (SAM) durchgefiihrt (Abbildung 1-6),
ein nahezu universeller Methyl-Donor in biologischen Systemen (Bentley & Chasteen 2002).
Die Methylierung von As ist ein sehr komplexer Prozess, auch wenn der Challenger-

Mechanismus relativ einfach ist (Cullen & Reimer 1989, Bentley & Chasteen 2002).

OH OH

Abbildung 1-6: Methyl-Donor S-Adenosylmethionin.

Ein weiterer Methylierungspfad wurde von Hayakawa et al. (2005) vorgestellt (Abbildung
1-7). Ahnlich dem Challenger-Mechanismus beinhaltet der erste Schritt eine Reduktion,
wobei Arsensdure zu Arseniger Saure reduziert wird. Dieses anorganische As(III) bildet mit
reduziertem Glutathion einen Arsenit-Triglutathion-Komplex (ATG), welcher zu
Monomethylarson-Digluthation methyliert wird (Abbildung 1-7).

Dieser Komplex befindet sich in einem Gleichgewicht mit dem dreiwertigen Methylarsenit,

welches teilweise zu fliinfwertiger Methylarsonsdure oxidiert werden kann. Aulerdem erwigt
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Hyakawa, dass Monomethylarson-Digluthation zu Dimethylarson-Gluthation methyliert
werden kann und dann weiter zu DMA(III), welches wiederum zu DMA(V) oxidiert werden
kann. Der Hauptunterschied zum Challenger-Pfad ist die Bildung des Arsenit-Glutathion-
Komplexes und die Bildung der fiinfwertigen As-Spezies aus deren dreiwertigen (Hayakawa
et al. 2005).

Das benotigte reduzierte Glutathion des Hayakava-Mechanismus ist unter reduzierenden
Bedingungen am stabilsten und auch thermodynamische Analysen des Challenger-
Mechanismus unterstiitzen die Vermutung, dass Methylierung unter reduzierten Bedingungen

bevorzugt durchgefiihrt wird (Shimizu et al. 2011).
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Abbildung 1-7: Hayakawa-Wirkungspfad der Methylierung von anorganischem As durch As-
Glutathion -Komplexe: iAslIl Arsenige Sdure, iAsV Arsensdure, GSH reduziertes Glutathion, AGT
Arsenit-Triglutathion, SAM  S-Adenosylmethionin, Cytl9  As-Methyltransferase, MADG:
Monomethylarson-Digluthation, MMAIIIl: Methylarsenit, MMAV: Methylarsonsdure, DMAG:
Dimethylarson-Gluthation, DMAIIIl: Dimethylarsenit, DMAV: Dimethylarsinsédure (Hayakawa et al.
2005).

Es gibt verschiedene Organismen, die in der Lage sind, As zu methylieren (z.B. Cox &
Alexander 1973b; Cox & Alexander 1973a; Cullen & Reimer 1989; Bentley & Chasteen
2002). Einige der Beispicle folgen der gesamten Challenger-Abfolge, wie z.B. die Pilze
Scopulariopsis brevicaulis (Challenger 1945; Challenger et al. 1954) und Candida humicola
(Cox & Alexander 1973a) sowie Bakterienspezies von Nocardia sp. und Pseudomonas sp.
(Cullen & Reimer 1989) unter aeroben Bedingungen und Methanobacterium formicicum

unter anaeroben Bedingungen (Bentley & Chasteen 2002).
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Allerdings folgen die meisten Organismen, die in der Lage sind, As-Spezies zu
methylieren, nicht der gesamten Abfolge. So bilden Abwasserpilze und Penicillium sp.
z.B. Trimethylarsin aus MMA(V) und DMA(V) (Cox & Alexander 1973b). Andere
Mikroorganismen bilden nur einige der methylierten As-Zwischenprodukte ohne
Trimethylarsin als Endprodukt: Die Bakterienspezies Corynebacterium sp., Escherichia coli,
Flavobacterium sp. und Proteus sp. sind in der Lage, Dimethylarsenit aus Arsensdure zu
bilden. Andere Spezies verarbeiten nur bereits methyliertes As, so z.B. Achromobacter sp.,
Aeromonas sp., Alcaligenes sp. und Flavobacterium sp., welche Methylarsenit und
Dimethylarsenit aus Methylarsonsdure bilden (Bentley & Chasteen 2002). Bakterien, die in
Boden geldste methylierte As-Spezies bilden, sind z.B. Klebsiella oxytoca und Xanthomonas
sp. (Bentley & Chasteen 2002).

Es gibt auch noch viele weitere As-Verbindungen, die von Mikroorganismen gebildet werden,
z.B. Ethyldimethylarsin ((CH;),C,HsAs) und Triethylarsin ((C,Hs);As), welche in Gasen aus
Miillhalden oder Abwéssern gefunden wurden (Feldmann & Hirner 1995). Volatile
methylierte As-Spezies, die in anaeroben Okosystemen gefunden wurden, sind z.B.
Ethyldimethylarsin, Dimethylarsin und andere Methylarsine (Michalke et al. 2000).
Natiirliche Biomethylierung bei niedrigen Temperaturen sowie auch mikrobielle Reduktion
konnen zur Bildung der volatilen Arsine fithren, sowohl unter oxischen als auch unter
anoxischen Bedingungen (Cheng & Focht 1979; Tamaki & Frankenberger 1992; Turpeinen et
al.  2002). Volatile organische Verbindungen sind nach der deutschen
Bundesimmisionschutzverordnung organische Verbindungen, die bei 293,15 Kelvin einen
Dampfdruck von 0,01 kPa oder mehr aufweisen oder unter den jeweiligen
Verwendungsbedingungen eine entsprechende Fliichtigkeit zeigen (BImSchV 2001).

Arsin und seine methylierten Verbindungen kdnnen unter natiirlichen Bedingungen durch
mikrobielle Umwandlung von anderen As-Verbindungen wie Arsenaten und Arseniten
entstechen (Woolson 1977; O’Neill 1995; Gao & Burau 1997). Allerdings scheint die
Produktion der Arsine in Bdoden sehr stark von der vorliegenden Form des As im Boden
abhingig zu sein. So werden wesentlich mehr Arsine und deren methylierte Verbindungen
aus organischen As-Spezies umgewandelt als aus anorganischen (Woolson 1977; Gao &
Burau 1997). So veroffentlichte Woolson (1977), dass ca. 160 Tage, nachdem Natriumarsenat
zu einem Boden in einem geschlossenen System gegeben wurde, etwa 1% davon in volatile
Spezies umgewandelt wurde, vor allem Dimethylarsin und Trimethylarsin. In einer Studie
von Gao and Burau (1997) wurden innerhalb von 70 Tagen nur 0,001% und 0,007% von

100 mg/kg Arsenat und Arsenit in einem schluffigen Tonboden in Arsine und methylierte
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Arsine umgewandelt. Sie schlussfolgerten, dass der wichtigste Kontrollfaktor die
Verfligbarkeit von As fiir die Biomethylierung darstellt.

In Versuchen von Turpeinen et al. (2002) wurden unter aeroben und anearoben Bedingungen
maximal 0,02-0,3% des im Boden vorhanden As(V) in TMA umgewandelt. Mestrot et al.
(2011) beschrieben die Bildung von 2 pg/kg volatilen As pro Jahr fiir Torfbéden und
Maximalraten von 70 pg/kg/a fiir Reisboden. Das entspricht Freisetzungsraten volatiler As-
Spezies von 0.001 ug/kg/d fiir Torf und 0,2 pg/kg/d fiir Reisboden.

Die Bildung der volatilen As-Spezies ist moglicherweise der wichtigste Pfad, durch welchen
Boden As verlieren (Woolson 1977). Arsine kdnnen iiber kurze oder lange Distanzen in der
Atmosphére verlagert werden, dort kommt es dann zur Oxidation dieser Spezies (Pongratz
1998). Durch die Oxidation werden die Arsine zuriick in anorganische As-Spezies
umgewandelt und durch Regen oder trockene Ablagerungen wieder in den Boden eingebracht
(Abbildung 1-8) (Pongratz 1998).

Arsen kommt in Bdden vorrangig in anorganischer Form vor, aber auch als DMA(V) und
MMA(V) (Cullen & Reimer 1989; Chappell et al. 1995; Pantsar-Kallio & Manninen 1997;
Bissen & Frimmel 2003). Die am héufigsten gefundenen organischen Spezies sind MMA(V),
DMA(V), TMAO, Dimethylarsin und Trimethylarsin (Sadiq 1997; Pongratz 1998), aber auch
Arsenobetain (Pongratz 1998; Huang & Matzner 2007b).

In bisherigen Untersuchungen nahmen die Gehalte der methylierten As-Spezies im Boden
von <0,1% bis 30% des Gesamtarsens ein (Ebdon et al. 1987 ; Pongratz 1998 ; Pizarro et al.
2003; Duester et al. 2005; Huang & Matzner 2007b).

Arsenit _
As(IID) < Arsin

|

Arsenate oxidation MMA(V) Oxidation MMA(III)

As(V) <€——— DMA(V) < DMA(IIT) %
TMAO TMA %:‘5
ATMOSPHARE 3
l { BODEN \
Arsenate RerIiuki.:ion Arsenit Biomethy?ierung %/JI\M/[Q((\\;))
As(V) Oxidation As(lll)  Demethylierung TMAO

Abbildung 1-8: Mikrobielle Umwandlung der anorganischen As-Spezies As(V) und As(III) in Béden
und Oxidation der daraus resultierenden organischen As-Spezies in der Atmosphére. (MMA(V):
Methylarsonséure, DMA(V): Dimethylarsinsdure, TMAO: Trimethylarsinoxid, MMA(III):
Monomethylarsin; DMA(II): Dimethylarsin, TMA: Trimethylarsin) (verdndert nach Turpeinen et al.
2002).
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Diese kann sowohl von Bakterien als auch von Pilzen durchgefithrt werden, der
Methylierungspfad verlduft fiir Bakterien allerdings anders als fiir Pilze (Cullen & Reimer
1989). So wurde berichtet, dass unter oxischen Bedingungen Pilze, wie z.B. Hefen, eine
wichtige Rolle spielen, unter anoxischen Bedingungen z.B. methanogene Bakterien
(Weinberg 1977; Bentley & Chasteen 2002). Der Hauptunterschied zwischen Pilzen und
Bakterien scheint darin zu liegen, dass die Reduktion von fiinfwertigen methylierten Spezies
zu Arsinen eher bei Bakterien vorkommt (Cullen & Reimer 1989). Bakterien produzieren nur
DMAC(III), welches in Abwesenheit von Sauerstoff stabil ist. Pilze sind in der Lage,
anorganische und organische As-Verbindungen in volatile Methylarsine umzuwandeln

(Cullen & Reimer 1989; Tamaki & Frankenberger 1992).

1.4.2 Bildungs- und Stabilitatskriterien fir methylierte As-Spezies

Arsenmethylierung kommt in Salz- und SiiBwassersystemen vor (Braman & Foreback 1973;
Francesconi & Edmonds 1994; Maeda 1994), sie wurde auch in Klédrschlamm und
Seesedimenten nachgewiesen (Reimer & Thompson 1988; Sohrin et al. 1997; Carbonell-
Barrachina et al. 1999). Aullerdem wurden methylierte As-Spezies in verschiedenen Boden
gefunden (Turpeinen et al. 1999; Turpeinen et al. 2002; Duester et al. 2005; Huang &
Matzner 2006; Huang & Matzner 2007b; Huang et al. 2009; Mestrot et al. 2009).
Arsenmethylierung und -demethylierung sind in der Natur strikt biologische Prozesse (Wood
1974; Cullen & Reimer 1989; Nikolic 2008). Abiotische Methylierung findet auch dann nicht
statt, wenn ein Angebot an C, Proteinen und anderen organischen Verbindungen vorhanden
ist, da die C-C-, C-N-, und C-O-Bindungen stabiler sind als die von C-As (Williams 1987).
Deshalb miissen methylierte As-Verbindungen, wie MMA(V) und DMA(V), durch
mirkobielle Aktivitdt, d.h. durch eine Kopplung an ein Energieilibertragungssystem, produziert
werden. Die Abhéngigkeit vom Redoxpotential und dem pH-Wert sollte deshalb
hauptsichlich den Toleranzbereich der Mikroorganismen betreffen (Carbonell-Barrachina et
al. 1999).

Verschiedene  Bodenbedingungen beeinflussen die  biochemische  Aktivitdt der
Mikroorganismen derart, dass sogar ein Typ der Bodenmikroorganismen unter verschiedenen
Bedingungen verschiedene As-Spezies produzieren kann (Sadiq 1997). Wie fiir die meisten
mikrobiellen Aktivitidten spielen dabei Bodentemperatur, pH-Wert und Redoxbedingungen
eine bedeutende Rolle (Cox & Alexander 1973b; Huysmans & Frankenberger 1991;
Lindemann et al. 2000; Sharma & Sohn 2009 ; Shimizu et al. 2011).

Verschiedene Autoren geben an, dass der Gehalt an organischen As-Spezies mit dem des

Gesamtarsens korreliert ist (z.B. Reimer & Thompson 1988; Huang & Matzner 2007b).
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Duester et al. (2005) schlagen vor, dass die Kombination von hoher Bodenvitalitdt und
Bioverfiigbarkeit des As fiir hohe Biomethylierungsraten verantwortlich ist.

Methylierung von As findet sowohl unter oxischen als auch unter anoxischen Bedingungen
statt (Reimer & Thompson 1988; Sohrin et al. 1997; Carbonell-Barrachina et al. 1999;
Turpeinen et al. 2002). Blodau et al. (2008) stellten bei einem Mesokosmenversuch mit Torf
aus dem Schléppnerbrunnen II im Fichtelgebirge fest, dass die DMA-Freisetzung im Boden
stark von der Sauerstoffzufuhr gehemmt wurde. In den Losungen der Mesokosmen, welche
permanent feucht gehalten wurden, fanden sie bis zu 12 ug/l DMA bei pH-Werten von 4-6.
Austrocknung fiihrte zu einem starken Riickgang, so dass im Anschluss an die Austrocknung
kein DMA mehr detektiert wurde. Im Schléppnerbunnen I, einem nahe dem
Schléppnerbrunnen II gelegenen Niedermoor, wurden allerdings auch unter oxischen
Bedingungen (50-400 mV) MMA(V), DMA(V) und AsB gefunden, allerdings in geringen
Konzentrationen (Huang & Matzner 2006). Bei Untersuchungen kontaminierter Boden mit
pH-Werten von 4,4 bis 4,9 fand man nach fiinf Tagen zwischen 0-0,11 mg/kg MMA und 0-
0,35 mg/kg DMA unter anoxischen Bedingungen und unter oxischen Bedingungen O0-
0,8 mg/kg DMA und 0-0,3 mg/kg MMA (Turpeinen et al. 1999; Turpeinen et al. 2002).
Sowohl unter oxischen als auch unter anoxischen Bedingungen wurden spétestens nach
10 Tagen MMA und DMA in den Proben gemessen.

Die pH-Abhingigkeit der As-Methylierung ist bekannt, wurde aber bisher noch nicht auf
bestimmte pH-Bereiche eingegrenzt, da es eine Vielzahl an Mirkoorganismen gibt, welche As
methylieren kdnnen. Methylierte As-Spezies (MMA(V), DMA(V), TMAO, TETRA, AsB)
wurden in verschiedenen Boden mit pH-Werten im Bereich von 3,9-5,7 gefunden (Turpeinen
et al. 1999; Turpeinen et al. 2002; Huang & Matzner 2006; Huang & Matzner 2007b; Huang
et al. 2009). In Kléarschlammproben konnte eine deutliche pH-Abhédngigkeit der
Methylierungsraten nachgewiesen werden, aber auch eine Abhéngigkeit von den
Redoxverhéltnissen. Vor allem bei pH-Werten ab 6,5 wurden methylierte Spezies, v.a.
DMA(V), gebildet. DMA(V) nahm in einem Eh-Bereich von 0-450 mV den gréfiten Anteil
aller detektierten Spezies ein. Bei Redoxpotentialen von -250 mV sank der Anteil zugunsten
von Arsenit (Carbonell-Barrachina et al. 1999). Die Konzentration organischer und
anorganischer Spezies bei pH 8 und bei Redoxbedingungen von 0-450 mV ist etwa gleich
groB3. Bei streng anoxischen Verhiltnissen von -250 mV war Arsenit die hdufigste Spezies, es
wurden aber noch DMA(V) und auch MMA(V) detektiert. Beim pH-Wert 5 nahm DMA nur
bei hoheren Redoxpotentialen einen groBeren Anteil der detektierten Spezies ein (Carbonell-
Barrachina et al. 1999). Turpeinen (1999) vermutet, dass niedrige pH-Werte moglicherweise

auch zu einer Néhrstofflimitation fithren und damit zu geringen Methylierungsraten.
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Adsorption und gegenlidufig zur Methylierung ablaufende Demethylierung beschrinken
wahrscheinlich die Mobilitdit und Verfiigbarkeit von methylierten As-Spezies (Cullen &
Reimer 1989; Tamaki & Frankenberger 1992).

MMA(V) und DMA(V) sollten in der Lage sein, sowohl auBersphérische als auch
innersphérische Komplexe mit Bodenbestandteilen zu bilden, bevorzugt mit Al- und Fe-
Oxyhydroxiden. Die innersphirischen Komplexe sind vor allem bidendat binukleare
Komplexe, dhnlich der As(V)-Sorption an Goethit, wobei die Methylgruppen nicht in die
Komplexbildung eingebunden sind. MMA(V) hat eine hohere Sorptionskapazitit als
DMA(V), weil es eine zusitzliche deprotonierbare Hydroxygruppe besitzt. Grundsétzlich ist
die Bindung zwischen As und O schwicher, wenn eine Methylgruppe statt einer OH-Gruppe
an As gebunden ist, weil die GréBe und die Protonen zu einem Ladungsungleichgewicht
fiihren, welches durch den Stauerstoff kompensiert wird, indem der Sauerstoff stiarker zum
As hingezogen wird (Shimizu et al. 2010). Auch die grolere negative Ladung von DMA(V)
bei jedem pH -Wert fiihrt zu einer geringeren elektrostatischen Anziehung als bei MMA(V)
(Adamescu et al. 2010; Shimizu et al. 2010; Shimizu et al. 2011).

Weitere Faktoren, die einen Einfluss auf As-Methylierungsraten haben, sind das
Vorhandensein verschiedener chemischer Spezies (Cox 1975; Huysmans & Frankenberger
1991), welche die mikrobielle Tétigkeit in Boden regulieren, sowie die Bodentemperatur

(Huysmans & Frankenberger 1991; Gao & Burau 1997).

1.4.3 Demethylierung

Demethylierungsprozesse konnen von einer Reihe von Mikroorganismen durchgefiihrt
werden. Am héufigsten wurde die Demethylierung von MMA(V) und DMA(V) untersucht
(Lehr et al. 2003; Feng et al. 2005; Huang et al. 2007; Maki et al. 2011; Yoshinaga et al.
2011), aber auch von Arsenobetain (Hanaoka et al. 1995; Khokiattiwong et al. 2001; Huang et
al. 2007).

Die Griinde fiir die Demethylierung durch Mikroorganismen wurden noch nicht vollstindig
geklart. Nach Yoshinaga et al. (2011) findet die Demethylierung von dreiwertigen
methylierten As-Spezies statt, wenn Mikroorganismen nicht in der Lage sind sie zu weniger
toxischen Methyl-As-Spezies weiter zu methylieren. Es wurde auch erwogen, dass MMA(V),
DMA(V) und Arsenobetain als C-Quelle genutzt werden (Khokiattiwong et al. 2001; Lehr et
al. 2003; Maki et al. 2004).

Auf jeden Fall wurden jahreszeitliche Schwankungen von organischen As-Verbindungen in
Seen und Flussmiindungen (Howard et al. 1982; Sohrin et al. 1997; Maki et al. 2009;
Hasegawa et al. 2010), aber auch in Boden beobachtet (Huang & Matzner 2007a). Die
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Abbauzeit der methylierten Arsenverbindungen unterliegt unterschiedlichen Spannen. So
zeigte sich, dass DMA(V) in Boden liber Monate stabil sein kann, wohingegen der Abbau von
Arsenozuckern innerhalb von zwei Wochen stattfand (Castlehouse et al. 2003).

In Feldversuchen betrug die Halbwertszeit von MMA(V) und DMA(V) 20 bis 22 Tage
(Woolson et al. 1982). In Laborversuchen mit Béden wurde die Halbwertszeit fiir DMA(V)
auf 1-8 Tage und fiir Arsenobetain auf 0,4 Tage geschitzt (Huang et al. 2007). Arsenobetain
in den Bodenextrakten hingegen wies wesentlich hohere Halbwertszeiten auf: 4-12 Tage und
46-187 Tage fir DMA(V).

Maki et al. (2011) fanden heraus, dass die DMA(V)-Methylierung in Seewasser von
organischen Partikeln abhdngig ist. Sie zeigten, dass 1 umol/l DMA(V) in -einer
unbehandelten Seewasserprobe innerhalb von 7 und 28 Tagen abgebaut wurde, wohingegen
in gefilterten Seewasser (<1,2 um) selbst nach 56 Tagen noch DMA(V) in der Losung
gefunden wurde. Diese Ergebnisse zeigen die Bedeutung von mikrobiellen Aggregaten oder
Bodenmaterial.

Weitere Einfliisse auf die Geschwindigkeit der Demethylierung sind die Adsorption von As-
Spezies (z.B. Huang et al. 2007), die Zusammensetzung des Bodens (Feng et al. 2005), die
Bodenfeuchte (Gao & Burau 1997), die zugegebene As-Konzentration (Maki et al. 2011), das
Vorhandensein von O, (Woolson et al. 1982; Huang et al. 2007; Maki et al. 2009), die
Verfligbarkeit von organischer Substanz (Woolson et al. 1982) sowie auch die Zugabe von
chemischen Substraten wie KNO; und NaHCO; (z.B. Maki et al. 2011).

Verschiedene Untersuchungen zeigen, dass die Demethylierung invers dem Challenger-
Mechanismus stattfindet, wobei AsB in TMAO umgewandelt wird sowie DMA(V) in
MMA(V) und MMA(V) in As(V) (Feng et al. 2005; Huang et al. 2007; Yoshinaga et al.
2011). Wahrscheinlich werden diese Schritte von verschiedenen Mikroorganismen
durchgefiihrt, wie es z.B. in Yoshinaga (2011) fiir die Vergesellschaftung von Burkholderia
und Pseudomonas beschrieben wird. Weitere Beispiele fiir Mikroorganismen, die DMA(V)
und MMA(V) in natiirlicher Umgebung demethylieren, wurden von verschiedenen Autoren

untersucht (z.B. Lehr et al. 2003; Maki et al. 2006; Yoshinaga et al. 2011).

1.5 Torf - ein besonderer Boden

Moore bestehen aus Torf, einem organischen Material, das aus der unvollstindigen
Zersetzung von pflanzlichen sowie auch tierischen Material in staunasser Umgebung entsteht
(Moore 1990). Die Zusammensetzung von Torf ist sehr variabel. Der Wassergehalt von
Torfen ist sehr hoch, er betrdgt im Mittel 85-90% (Michelsen 1941), kann aber auch grofier

sein. Der Feststoffanteil im Torf besteht aus mindestens 30% organischem Material, von dem
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wiederum 30-50% Huminséduren sind (Michelsen 1941; Scheffer 2010). In Torfbdden spielen
komplexe organische Verbindungen, vor allem unldsliche Makromolekiile, eine wichtige
Rolle. Ton und Metall-Humus-Komplexe sollten im Vergleich zur Humus-Komponente in
kleineren Mengen vorhanden sein (Stevenson 1994).

Allerdings konnen Torfbdden durchaus grofere Mengen an Metall-Humus-Komplexen
aufweisen. So wurde fiir ein Histosol im Fichtelgebirge in Deutschland beschrieben, dass bis
zu 45% des vorhandenen Fe an das organische Material gebunden war (Prietzel et al. 2007a).
Der Mineralanteil besteht aus Material, welches durch die Mineralisierung von
Pflanzenmaterial (originale Asche) entstand oder durch Wasser oder andere Agenzien in den
Torf eingetragen wurde (sekundire Asche) (Xuehui & Jinming 2009). Bei Hochmoortorf
betrigt der mittlere Aschegehalt 0,5-5%, bei Nieder- und Ubergangsmoortorfen 5-20%
(Glinski & Horabik 2011). Uber die Zusammensetzung 148t sich keine allgemeingiiltige
Aussage treffen.

Die Variationen der Torfzusammensetzung sind groB, je nachdem welche Einfliisse auf bei
der Torfenstehung einwirkten und wie alt das Moor ist. Die Zersetzungsrate ist in den oberen,
luftdurchdrungenen Bereichen der Moore hoher als in den tiefer gelegenen (Moore 1990).
Unter oxischen Bedingungen sind Pilze, Protozoen sowie fakultativ- oder obligat-aerobe
Prokaryoten fiir den Abbau des organischen Materials verantwortlich (Wardwell et al. 1983;
Westermann 1993). In den anaeroben Bereichen der Moore wird die organische Substanz
durch anoxische Abbauprozesse wie Fermentation und Methanogenese mineralisiert
(Westermann 1993; Zinder 1993; Schink 1997).

Pilze nehmen in Mooren, im Vergleich zu den Bakterien, einen groeren Anteil der Biomasse
ein (Latter et al. 1967; Williams & Crawford 1983). Es wird angenommen, dass sie unter
aeroben Bedingungen (in den meisten Mooren) den groBeren Beitrag zur Streuzersetzung
leisten als Bakterien (Williams & Crawford 1983; Westermann 1993). Die Zusammensetzung
der Pilzgesellschaften ist stark von der Vegetation und den Schwankungen des
Wasserspiegels in den Mooren abhingig (Artz et al. 2007; Jaatinen et al. 2007; Trinder et al.
2008). Verschiedene Pilzarten der Moore, z.B. Pilze der Gruppen Zygomycota und
Basidiomycota, spielen im C-Kreislauf eine wichtige Rolle und sind in der Lage, mit Pflanzen
organische und anorganische Verbindungen auszutauschen (Thormann 2006b; Thorn &
Lynch 2007).

Bakterien spielen sowohl unter aeroben als auch unter anaeroben Bedingungen eine
bedeutende Rolle, sind aber primér fiir die Zersetzung von organischem Material unter

anaeroben Bedingungen verantwortlich (Benner et al. 1984; Benner et al. 1986), da Pilze
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zumeist nicht in der Lage sind, alternative Elektronenakzeptoren in anoxischer Umgebung zu

nutzen (Boopathy 2000).

1.5.1 Verteilung der Fe-Oxide in Moorbdden und deren Einfluss auf die As-
Sorption

Die Asche der Torfe besteht aus Sand und Tonpartikeln verschiedener Grofle wie auch aus
amorphen Substanzen wie Carbonaten, Phosphaten oder Hyroxiden (Glinski & Horabik
2011). Die Fe-Oxid-Konzentrationen in Bdden liegen zwischen <1 und mehreren hundert
g/kg, zumeist aber im zweistelligem Bereich (Cornell & Schwertmann 2006). Die Fe-
Konzentrationen vieler Moorbdden liegen zwischen 1-55 g/kg (Wieder & Lang 1986;
Norrstrom 1995; Gonzalez et al. 2006).

Fe-Oxide konnen dabei in den Mooren sehr unregelméfig verteilt sein. Schwankungen des
Wasserspiegels an der Torfoberflache fiihren oft zu verdnderten Redoxbedinungen. In solchen
Bereichen werden Fe-Oxide gebildet. Dabei haben die neu gebildeten Fe-Oxide die grofite
Oberflache. Mit der Zeit bilden sich stirker kristalline Formen, wie z.B. Goethit und Hamatit
(Schwertmann & Taylor 1977; Ford et al. 1997; Ford 2002).

Auch die Wurzelaktivitit der Pflanzen kann zu oxischen Verhiltnissen in bestimmten
Bereichen der Moore fiihren, da Pflanzen in Feuchtgebieten aufgrund ihres Aerenchyms in
der Lage sind, O, in den Boden zu leiten (Glinski & Stepniewski 1985; Visser et al. 2003).
Der Boden nahe diesen Wurzeln bleibt in einem oxidierten Zustand, auch wenn der
umliegende Boden reduzierte Verhiltnisse aufweist. In diesen Bereichen wurden in
verschiedenen Boden erhohte Konzentrationen an Fe vorgefunden (Hansel et al. 2002;
Voegelin et al. 2007).

Im Gegensatz dazu konnen reduzierende Bedingungen und Mikroorganismenaktivitit zur
Reduktion von Fe-Oxiden fiihren: in intakten Mooren treten zumindest in groferen Tiefen
reduzierende Bedingungen auf, wobei die Eh-Werte unter 150 mV liegen konnen (z.B.
Urquhart & Gore 1973; Huang & Matzner 2006; Langner et al. 2012). In einem Redoxbereich
<150 mV werden Fe-Oxide reduziert (Smedley & Kinniburgh 2002).

Treten in Bdden reduzierende Bedingungen auf, fangen fakultativ anaerobe Mikroorganismen
an, alternative Elektronenakzeptoren wie NOj', Fe**, Mn®" und SO,* zur Oxidation des
organischen Materials zu nutzen. Dabei werden unter anderem Fe’-Minerale zu Fe*
reduziert und kdnnen verlagert bzw. ausgewaschen werden (Richardson et al. 2000). Zumeist
handelt es sich bei den gelosten Fe-Verbindungen um geringfiigig kristallisierte Fe-Oxide
(Lovley 1991). Verschiedene Studien zeigen, dass die Bildung von Fe’" und Mn*" durch

Mikroorganismen verursacht wird, da durch Hemmung der Mikroorganismen die Bildung der
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zweiwertigen Fe-Spezies stark zuriick ging (Bromfield 1954; Kamura et al. 1963; Jones et al.
1983). Huang und Matzner (2006) beschrieben in diesem Zusammenhang die jahreszeitlich
schwankende Freisetzung von As und Fe in einem sauren Moor und vermuten, dass
mikrobielle Aktivitdten ursidchlich dafiir sind.

Aber auch abiotisch kdnnen Fe-Oxide reduziert werden, so zum Beispiel durch organische
Substanz (Lovley 1991).

Alle genannten Vorginge konnen zu einer sehr unregelméBigen Verteilung der Fe-Oxide in
den Mooren fithren. Damit einher kann eine unregelméBige Verteilung des an das Fe
gebundenen As gehen: So hingt die Sorption bzw. Mobilisierung von As wihrend der
Umwandlung von Fe-Oxiden von der relativen Affinitdt der originalen sowie der
neugebildeten Minerale ab (Dixit & Hering 2003). Dennoch wurden in verschiedenen
Moorbdden signifikante Zusammenhédnge von Fe- und As—Konzentrationen ermittelt (Bauer
et al. 2008; Blodau et al. 2008; Rothwell et al. 2009). Auch in einem Auenboden wurden an
Wurzeln sowohl Anreicherungen von Fe als auch As ermittelt (Voegelin et al. 2007), ebenso
an Wurzeln aquatischer Pflanzen (Hansel et al. 2002).

Allerdings sind As-Anreicherungen in verschiedenen Torf-Horizonten nicht immer auf die
Anreicherung von Fe zuriickzufithren. In einem ombrotrophen Moor wurden im
oberflichennahen Torf 20-fach hohere Konzentrationen an As gefunden als in tieferen
Horizonten. Diese Anreicherungen lieBen sich auf industrielle Eintrdge von As iiber

Zeitrdume von mehreren Jahrzehnten zuriickfiihren (Shotyk 1996).

1.5.2 Moore als Senken und Quellen fur As

Fiir Torfbdden oder Torfschichten wurde bereits in einigen Studien ein hohes Riickhalte-
vermogen fiir As beschrieben (z.B. Chen et al. 2002; Pal et al. 2002; Anawar et al. 2003;
Gonzalez et al. 2006; Cloy et al. 2009), weshalb Moore wahrscheinlich als effektive Senken
fiir As in der Landschaft wirken.

Bei Untersuchungen von Bdden im Regierungsbezirk Karlsruhe zeigte sich z.B. fiir die
meisten Oberboden eine As-Anreicherung um den Faktor 1,1 bis 1,3 gegeniiber den
Unterbdden, bei Niedermooren war der Anreicherungsfaktor sogar >2 (Berg 2009).
Niedermoore werden neben der atmosphérischen Deposition auch durch arsenhaltige Zufliisse
z. B. aus historischen Erzbergbaurevieren gespeist (z.B. Berg 2009). Vor allem in solchen
minerotrophen Mooren wurden besonders hohe As-Anreicherungen berichtet, die bis zu 3400
mg kg betragen konnen (Bauer et al. 2008). Im schweizerischen Moor Gola di Lago wurden
As-Konzentrationen von bis zu 350 mg kg™ gemessen, an der Mineralphase sogar bis zu 2000

mg kg (Gonzilez et al. 2006). In beiden Mooren fand der As-Eintrag durch erhdhte As-
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Konzentrationen durch zuflieBendes Wasser statt, bis zu 467 pg/l im Grundwasser bzw. in
einem periodischen Durchfluss von bis zu 400 pg/l.

Die spezifischen Bindungsmechanismen fiir As in Mooren sind nicht gut erforscht.
Urséchlich dafiir ist nicht zuletzt die stark variierende Zusammensetzung von Torfen und das
mangelhafte Wissen iiber die sorptiven Eigenschaften der organischen Substanz, welche
wiederum erheblich in ihrer Zusammensetzung variiert. Es wurden bisher mehrere
Bindungsmechanismen fiir As in Torfbdden vorgeschlagen bzw. nachgewiesen.

Vor allem fiir die mehr oder weniger oxischen Oberbdden von Mooren wurde héufig ein
Zusammenhang zwischen As- und Fe- bzw. Mn-Konzentrationen in der Losungsphase sowie
auch in der Festphase festgestellt (z.B. Blodau et al. 2008; Weigand et al. 2010) (siche
Abschnitt 1.5.1). Daher wird angenommen, dass Fe- und Mn- Oxide sowie -Hydroxide auch
in Moorbdden eine effektive Senke fiir As darstellen (Blodau et al. 2008; Weigand et al.
2010). Auch die Ergebnisse sequentieller Extrakion von Torfen zeigte die wichtige Rolle der
Mineralverbindungen, wie amorphe oder kristalline Fe-Ausfallungen fiir die Sorption von As.
Sie lieferte allerdings auch Hinweise auf weitere Bindungspartner wie Sulfide und die
organische Substanz (Blodau et al. 2008; Bauer et al. 2008).

Unter reduzierten Bedingungen wird das erhohte Riickhaltevermdgen von As in Torfen unter
anderem auf das Vorhandensein erhohter Mengen an Sulfidmineralphasen zuriickgefiihrt
(Smedley & Kinniburgh 2002; Du Laing et al. 2009). Auch anderere Autoren dokumentierten
den Zusammenhang der Maximalkonzentrationen von As und S in Mooren als Hinweis auf
die As-Kontrolle durch Sulfide (Farooqui & Bajpai 2003; Cloy et al. 2009).

Fiir einige Moore wurde, zumindest in bestimmten Zonen des Moores, eine Entkoppelung
von Fe und As festgestellt, welche darauf hindeutet, dass die Bindungen von As nicht
ausschlieBlich durch das Vorhandensein von Fe-Oxiden kontrolliert wird (Rothwell et al.
2009, Langner et al. 2011). Bereits vielfach wurde eine bedeutsame Funktion der organischen
Substanz fiir die Sorption von As postuliert (Rothwell et al. 2009; Blodau et al. 2008; Bauer
et al. 2008; Du Laing et al. 2009) und gezeigt, dass in Torfen ein grofler Teil des As mit der
organischen Substanz assoziiert ist (Gonzalez et al. 2006). Verschiedene Vermutungen iiber
die Bindungen von As an die organische Substanz (siehe auch Abbildung 1-9), wie bereits
unter Kapitel 1.3.1 beschrieben, beeinhalten die Bindung von As an die organische Substanz
iiber Fe-Briickenbindungen (Redman et al. 2002; Lin et al. 2004), kovalente Bindungen sowie
Bindung an phenolische Gruppen, Carboxyl-, Sulfhydryl- und Aminogruppen
(Thanabalasingam & Pickering 1986; Buschmann et al. 2006; Langner et al. 2011). Langner
et al. (2011) gehen davon aus, dass die organische Subtanz in S-reichen anoxischen Mooren

dreiwertiges As vollstindig iiber Schwefelgruppen komplexieren kann.
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Abbildung 1-9: Theoretische Modellstruktur eines As-Komplexes mit NOM. NOM: natiirliche
organische Substanz (Wang & Mulligan 2006)

Die Freisetzung des gebundenen As in Mooren wird von verschiedenen Faktoren beeinflusst.
So kann geldste organische Substanz die Sorption von As beeinflussen (Xu et al. 1988;
Wenzel et al. 2002; Ko et al. 2004; Wang & Mulligan 2006). Das zeigt sich z.B. an der
starken Korrelation von As mit DOC im Basiswasserabfluss und auch bei Hochwasser in
einem ombrotrophen Moor (Rothwell et al. 2009). DOC erhoht dabei die Freisetzung von As
aus Boden vor allem durch die Konkurrenz um Sorptionsplédtze. Urséchlich dafiir ist die
negative Ladung vieler organischer Molekiile in der Losung, besonders von Humin- und
Fulvinsduren (Xu et al. 1988; Wang & Mulligan 2006).

Bei hohen DOC-Konzentrationen, wie man sie z.B. in Torflinsen in anoxischen Aquiferen
findet (McArthur et al. 2004), kann die Bindung von As(IIl) an gelostes organisches Material
zu einem erhohtem Austrag von As filhren (Buschmann et al. 2006; Ko et al. 2007).

Die Freisetzung von As wird aber auch durch Verdnderungen des Redox-Regimes und des
pH-Wertes maB3geblich beeinflusst. So konnen oxische Bedingungen z.B. zur Freisetzung von
As durch die Auflésung von As-reichen Pyriten fithren (Morse 1993), anoxische Bedinungen
hingegen zur Aufldsung von Fe- und Mn-Oxiden, welche mit As assoziiert sind (Huang &
Matzner 2006; Blodau et al. 2008).

Der FEinfluss der pH-Werte auf die Sorption von As wurde bereits in Kapitel 1.3.1
beschrieben.

Ferner kann auch die mikrobielle Oxidation von organischem Material zur Freisetzung von
As fiihren (Anawar et al. 2003).

Daher spielen jahreszeitliche Schwankungen der Umweltbedingungen eine grof3e Rolle bei
der Freisetzung von As. Auch kann die Degradation von Mooren zur Freisetzung grofer As-
Mengen in das Oberflichenwasser zur Folge haben (Rothwell et al. 2011). Die konkreten

Mechanismen der As-Freisetzung in Mooren sind aber bisher nicht vollstdndig geklért.

31



2 Motivation und Zielstellung der Arbeit

2. Motivation und Zielstellung der Arbeit

Arsenkontaminationen von Grundwiéssern erhalten groBe Aufmerksamkeit, weil hierbei das
As bioverfiigbar ist und oft direkt von Organismen aufgenommen wird. Sie haben daher
groftes Potential fiir direkte negative Effekte auf die menschliche Gesundheit (Naidu et al.
2000).

Boden konnen zum einen eine Senke fiir As sein, zum anderen aber auch eine Quelle fiir eine
Kontamination des Grundwassers darstellen (Naidu & Bhattacharya 2006). So wies das
Niedermoor Schloppnerbrunnen bei einer Untersuchung im Jahr 2004 As-Konzentration von
maximal 2,5 pg/l im Porenwasser auf (Huang & Matzner 2006), im Jahr 2005 wurden
Konzentrationen von bis zu 300 pg/l gemessen (Blodau et al. 2008). Das zeigt, dass die
Freisetzung von As aus Moorbdden keineswegs gleichmiBig verlduft, d.h. dass das Potential
der As-Remobilisierung stark von den Umweltbedingungen abhéngt und selbst groBere
Mengen von As freigesetzt werden konnten.

Diese Arbeit soll dazu beitragen, die Stabilitdt und Form der Bindung von As in Torfbdden zu
bestimmen. Die Besonderheit hierbei liegt darin, dass Torfe als wassergeséttigte Boden in der
Regel ein anoxisches Milieu besitzen (Urquhart & Gore 1973; Huang & Matzner 2006;
Langner et al. 2012), allerdings durch Austrocknung teils oder vollkommen aufoxidiert
werden konnen. Eine signifikante Freisetzung von As ist vor allem aus reduzierten
Umgebungen bekannt, in welchen As(III) die dominante As-Spezies bildet (Masscheleyn et
al. 1991; McGeehan & Naylor 1994).

Die Bedeutung verschiedener As-Bindungsformen und der Mobilitdt des As in Moorbdden
sind noch nicht vollstindig verstanden. Daher sollen im Speziellen Untersuchungen zu
folgenden Komplexen durchgefiihrt werden:

e Bindungsformen von As in verschiedenen Moorbdden.

e Regulation der As-Partitionierung zwischen Losungs- und Festphase in Moorbdden.

e Bedeutung von Redoxtransformationen und Methylierung fiir die As-Mobilisierung in

Moorbdden.
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Die folgenden Hypothesen wurden in der vorliegenden Arbeit iiberpriift:

1.) In organischen Bodden haben Ad/Desorption von As an der Festphase den
wesentlichen Einfluss auf die As-Mobilitit.

2.) Die in minerotrophen Mooren, z.T. in grolen Mengen, vorhandenen Fe-, Mn- und Al-
Verbindungen spielen eine bedeutende Rolle fiir die Sorption von As im Torf.

3.) Ad/Desorption von As in organischen Bdden weisen eine starke Hysterese auf —
sowohl fiir As(V) im oxischen als auch fiir As(IIl) im anoxischen Milieu.

4.) Oxische Bedingungen in Moorbdden fordern die Festlegung von As im Vergleich zu
anoxischen Bedingungen.

5.) Unter anoxischen Bedingungen liefert die Methylierung von As einen wesentlichen

Beitrag zur As-Mobilisierung aus Moorbdden.

Die Untersuchungen wurden an Torfproben aus zwei Niedermooren und zwei Hochmooren
durchgefiihrt. Die Niedermoorproben reprasentierten dabei Torfe mit hohen Mineralgehalten
und starker As-Belastung, die Hochmoorproben Torfe mit niedrigeren Mineralgehalten und
geringerer As-Belastung. Das Verhalten des As in den Proben sollte durch verschiedene
chemische Untersuchungen wie sequentielle, nasschemische Extraktion, Ad- und
Desorptionsversuche von As(Ill) unter anoxischen sowie As(V) unter oxischen Bedingungen,
wie auch Versuchen zur Netto-As-Methylierung ermittelt werden. Die erzielten Ergebnisse zu
Bindungsformen von As wurden durch Untersuchungen mittels Fourier-Transform-Infrarot-

Spektroskopie erginzt.
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3. Methoden

3.1 Herkunft der Proben

Die Proben entstammten vier verschiedenen Mooren bzw. Feuchtgebieten, die im Folgenden
kurz beschrieben werden:

Der Schléppnerbrunnen Il (SB) ist ein kleines minerotrophes Niedermoor im Fichtelgebirge
in Siid-Ost-Deutschland und Teil des Wassereinzugsgebietes Lehstenbach (50°08°N,
011°52’E). Es besitzt eine ca. 50 cm méchtige Torfschicht {iber variskischem Granit (Lischeid
et al. 2002).

Die As-Konzentrationen des Torfes liegen zwischen 6 mg kg und 103 mg kg, abhingig
vom Probenahmeort. Die As-Anreicherungen werden als natiirlich angesehen, zumal die As-
Konzentrationen im Grundwasser bis zu 467 ug 1" betragen (Blodau et al. 2008).

Die Hochmoorkante Schléppnerbrunnen (HS) ist eine ombrotrophe Torfkante, nahe
Schloppnerbrunnen I (50°07°N, 011°52°E). Sie ist groftenteils von Fichten bewachsen und
an vielen Stellen oberflachlich mineralisiert. Manche Stellen sind allerdings noch sumpfig.
Die As-Konzentrationen der Proben betrugen 6 bis 9 mg kg™

Der Greifenbachstauweiher (GB) (50°38’N, 012°54°E) ist ein Stausee im westlichen
Erzgebirge im Osten Deutschlands. Am Rande des Gewissers hat sich eine Torfkante
(Niedermoor) von ca. 30 cm Machtigkeit iiber pleistozdnen Lehm und Schutt sowie Phyllit
(Leonhardt 1993) ausgebildet. Die As-Konzentrationen der untersuchten Torfproben betrugen
zwischen 114 und 1985 mg kg' Diese hohen Konzentrationen sind durch nahe gelegene
Verhiittungstitigkeiten von As-haltigen Erzen im 16. Jahrhundert verursacht (Leonhardt
1993).

Store Mosse (SM) (57° 16°N, 13° 55’E) ist ein Nationalpark in Smaland in Siid-Schweden.
Das Beprobungsgebiet ist ein intaktes ombrotrophisches Hochmoor, welches nur spérlich mit
Baumen bewachsen ist. Es wurde nur eine Probe untersucht, deren As-Konzentration 7 mg

kg betrug.
3.2 Probenahme und Probenvorbereitung

Die folgende Probenahme- und Vorbereitungsmethodik wurde fiir alle Versuche angewandt.
Die Torfproben wurden mit einem Torfstecher oder mit einem Spaten entnommen. Die
Torfproben wurden aus Tiefen zwischen 0 und 66 cm entnommen, wobei Beprobungen unter

35cm nur im Hochmoor Schldppnerbrunnen stattfanden. Die genauen Daten der
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Probennahmen sind im Anhang A1l beschrieben. Die Proben wurden in Tecotainer-Beuteln,
einem Verbund aus Al mit Polyethylen als innere Beschichtung, verpackt und mit N, gespiilt,
um den O, aus der Gasphase im Beutel zu entfernen.

Im Labor wurden die Proben in einer Glovebox durch ein Sieb mit einer Maschenweite von
1 cm gerieben. Eine Teilprobe (40-70 g) wurde zur Ermittlung des Wassergehaltes bei 60°C
bis zur Gewichtskonstanz getrocknet, anschlieBend erneut gewogen und dann mit einer
Kugelmiihle (Retsch) mit Mahlbechern und Kugeln aus Zirkonoxid pulverisiert.

Der Teil der Proben, welcher fiir die baldige Untersuchung vorgesehen war, wurde in einer
Kiihlkammer mit einer Temperatur von 2°C aufbewahrt. Das restliche Probenmaterial wurde
zundchst unter Np-Atmosphdre in den Beuteln eingeschweiflit und dann bei -18 °C
tiefgefroren.

Neben den Torfproben wurde aus dem Niedermoor Schldppnerbrunnen II noch eine Probe
des Sphagnum-Mooses entnommen. Diese wurde ebenfalls bei 60°C getrocknet und analog

zu den Torfproben gemahlen.

3.3 Ermittlung der Bodeneigenschaften

3.3.1 C/N-Gehalte

Die C- und N-Gehalte der Torfproben wurden mittels Elementaranalysator Vario El (Thermo
Quest, Flash EA, 1112) bestimmt. Es wurden 15-20 mg getrockneter und gemahlener Torf in
Zinnschiffchen eingewogen und eine &dquivalente Menge des Oxidationskatalysators
Wolframoxid zugegeben. Die Schiffchen wurden gefaltet und in den Autosampler gegeben.
Die Kalibrierung des Gerites erfolgte mit 2-3 mg Acetanilid und Wolframoxid. Die Messung
des Standards erfolgte in zehn Wiederholungen, die der Proben dreifach. Zur Schitzung des
Humusgehaltes wurde die C-Konzentration mit dem Faktor 2 multipliziert (Ad-hoc-AG-
Boden 2005).

3.3.2 pH-Werte und Redoxpotentiale

Die Bestimmung der pH-Werte erfolgte in einem Gemisch aus Boden und Losung. Dazu
wurde ein 100 ml-Becherglas bis zur 20 ml-Markierung mit Torf gefiillt und 50 ml
deionisiertes Wasser oder 0,01 mol/l Calciumchlorid zugegeben. Vor der Messung stand das
Gemisch 1h und wurde mehrfach mit einem Glasstab gerithrt. Wéhrend verschiedener
Versuche erfolgten die Messungen von pH-Wert sowie Redoxpotential in den

Bodenextrakten. Die Messungen erfolgten mit einem pH-Meter (WTW pH 315i) mit einer
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WTW senTix2i Elektrode fiir den pH-Wert und einer WTW senTix ORP fiir das
Redoxpotential.

3.3.3 Bestimmung von As-Spezies

Die Messungen der As-Spezies erfolgten durch Mitarbeiter der Chemischen Analytik
(BayCEER, Uni Bayreuth) mittels HPLC-ICP-MS (Agilent 7500c, Japan). Es wurden zwei
verschiedene Methoden fiir die Ermittlung von entweder vier oder acht As-Spezies verwendet
Die Messung der vier Spezies As(IIl), As(V), MMA und DMA wurde mit einer PRP-X100
Anionen-Austauscher-Sidule vorgenommen, wie unter Huang et al. (2009) beschrieben.

Die Bestimmung von acht verschiedenen As-Spezies (Anionen As(IIl), As(V), DMA, MMA;
Kationen TMA, AsB, AsC, TETRA) erfolgte mit einer lonPak AG7 Dionex Sdule (nach
Kohlmeyer et al. 2002). Die Nachweisgrenzen der verschiedenen Messungen findet man im

Ergebnissteil.

3.3.4 Gesamtkonzentrationen von As, Fe, Al, Mnund S

Die Gesamtkonzentrationen von As, Fe, Mn und Al wurden in den getrockneten und
gemahlenen Torfproben durch einen Salpetersdureaufschluss in der Chemischen Analytik
(BayCEER, Uni Bayreuth) ermittelt. Der Aufschluss fand in einem Mikrowellenofen statt.
Die genauen Einwaagen und verwendete Chemikalien finden sich in Anhang A2, da die
Aufschlussmethode ab Januar 2012 mehrfach leicht abgewandelt wurde.

Die Verfahren wurde mit dem Torf-Referenzmaterial NIMT/UOE/FM/001 (beschrieben in
Yafa et al. 2004) {iberpriift.

Ein Totalaufschluss mit Flusssdure wurde ausgeschlossen, da HF-Aufschliisse
moglicherweise zur Bildung von volatilem AsFs fiihren und somit zu einem Verlust von As.
AuBerdem sollte das verbleibende Si kein As enthalten, da As nur geringfiigig mit Silikaten
assoziiert ist (Krachler et al. 2001).

Die Losungen wurden anschliefend, in Abhéngigkeit von den Konzentrationen, entweder
mittels ICP-OES oder ICP-MS gemessen. Fiir diese Messung der Aufschlusslosung wurde
das Referenzmaterial WW2 (LCG Standards) verwendet.

Fiir Konzentrationen unterhalb der Nachweisgrenze wurden die Nachweisgrenzen im

jeweiligen Ergebnisteil angegeben.
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3.4 Erfassung der As-Bindungsformen an der Festphase durch

sequentielle Extraktion

3.4.1 Auswahl des Extraktionsverfahrens

Die sequentielle Extraktion ermdglicht eine Differenzierung der chemischen Bindungsformen
im Untersuchungsmaterial. Bei dieser Methode wird die Probe mit verschiedenen
Extraktionsmedien versetzt, welche eine steigende Aggressivitit aufweisen, um so im
Idealfall nacheinander spezifische Komponenten zu extrahieren und Riickschliisse auf
bedeutende Sorptionsmechanismen zu erhalten.

Fiir die Untersuchung der Torfproben wurde ein neues Extraktionsschema mit sieben
verschiedenen Fraktionen eingefiihrt, in Anlehnung an Methoden verschiedener Autoren
(Tabelle 3-1).

Da sich bei den durchgefiihrten Vorversuchen verschiedene methodische Probleme zeigten
(sieche Anhang B2), wurden folgende Anderungen vorgenommen:

1.) Sequentielle Extraktionen werden in der Bodenkunde in der Regel als
Schiittelversuche durchgefiihrt. Vorversuche zu dieser Studie zeigten, dass
dauerhaftes Schiitteln von Torf-Losungsgemischen zum Zerrieb des organischen
Materials fithren kann und das wiederum eine Kolloidbildung begiinstigt. Damit kann
es zu einer Fehleinschitzung der Losungskonzentrationen von As kommen. Die
Methode der sequentiellen Extraktion wurde daher abgeéndert, so dass die Proben nur
zu Beginn und am Ende der Extraktion aufgeschiittelt wurden. Dafiir wurden die
Extraktionszeiten der Schritte 1-5 auf 22 h erhoht.

2.) In den Vorversuchen nahm das As in den Residualfraktionen bis zu 72% des Gesamt-
As ein. Das ldsst auf eine ungeniigende Losung der vorangegangenen Fraktionen
schliefen.

Da die Mineralfraktion im Torfmaterial fir die Bindung von As von Bedeutung zu sein
scheint und die Proben zum Teil hohe Fe- und Al-Konzentrationen enthalten, aber der Torf zu
mindestens 30% aus organischer Substanz besteht, sollten die ginzliche Freisetzung von As
aus den entsprechenden Torffraktionen gewihrleistet werden. Daher wurden die Schritte 4

und 5 der sequentiellen Extraktion dreifach wiederholt.
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Tabelle 3-1: Abfolge der sequentiellen Extraktion fiir die Untersuchung von As-Bindungsformen im
Torf, entwickelt nach den Extraktionschemen von Francesconi & Kuehnelt 2004; Tessier et al. 1979 ;
Wengzel et al. 2001 ; Anawar et al. 2003 ; Di Giulio & Ryan 1987 sowie Stevenson 1994.

t

T

Schritt Zielfraktion Extraktionsmittel ] [°C] Referenzen
1 Losliches As H,O 22
2 U“SpeZ‘ﬁSg; sorbiertes ) 05 M (NHL),SO0. 22 20 Wenzel et al. 2001
3 Spezifisch sorbiertes As 0.05 M NH4H,PO, 22 20 Wenzel et al. 2001
4 As an reduzierbaren Fe- 0.2 M NH,OH-HClI in M 96 Anawar et al. 2003
und Mn-Verbindungen 25% (v/v) C,H40, Tessier et al. 1979
5 Organisch f:b“ndenes 0.1 M Na,P,0, 22 20  Stevenson 1994
) 0.02 M HNO; 2 Di Giulio & Ryan
Restorganische und +30% H,0, 3 85 1987
6 S‘ﬂﬁi‘l‘r aglftli’(‘:r?dene +IMNH,OACIn 6% o oo
HNO; ’
7 Residualfraktion HNO;-Aufschluss 20

3.4.2 Auswahl der Extraktionsmedien

Losliches As

Im ersten Schritt der sequentiellen Extraktion wurden wasserlosliche As-Spezies mittels
deionisierten Wasser aus den Torfproben geldst. Ein definierter Methanolanteil, wie ihn viele
Forscher zur besseren Benetzung der Proben verwenden (Francesconi & Kuehnelt 2004), war
nicht notwendig, weil die feldfrischen Proben bereits ausreichend angefeuchtet waren.
Unspezifisch sorbiertes As

Unspezifisch sorbiertes As wird gegen andere lonen ausgetauscht, wenn sich die
Ionenzusammensetzung des Wassers dndert (Tessier et al. 1979). Fir die Ermittlung des
sich (NHy),SO, als

Extraktionsmittel bewahrt, unabhéngig von Stirke und Dauer der Extraktion. Im Vergleich zu

Anteils dieses elektrostatisch gebundenen As in Boden hat
anderen Losungsmitteln wie z.B. NH4NO; oder NH4,OAc ist es effektiver bei der Extraktion
von As aus aulersphirischen Komplexen (Wenzel et al. 2001).

Spezifisch sorbiertes As

Spezifisch sorbiertes As ist im Boden kovalent gebunden. Diese As-Fraktion wird vom
Austauscher durch direkte molekulare Konkurrenz verdriangt. As und P bilden, wegen ihrer
dhnlichen Elektronenkonfigurationen, dreiprotonige Sauren mit dhnlichen
Dissoziationskonstanten. Bei gleichen Konzentrationen wird Arsenat durch Phosphat

ausgetauscht, weil dessen lonen kleiner sind und eine héhere Ladungsdichte aufweisen
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(Wenzel et al. 2001). As, welches durch den Austausch von PO, freigesetzt wird, lag
wahrscheinlich an Fe-, Al- oder Mn-Oxiden oder Huminsduren gebunden vor
(Thanabalasingam & Pickering 1986). Dabei ist NH4H,PO, effektiver und auch spezifischer
als andere Phosphorverbindungen wie z.B. (NH4),PO, (Wenzel et al. 2001).

As an reduzierbaren Fe- und Mn-Verbindungen

Eisen- und Manganoxide, welche bedeutende Sorbenten fiir Spurenmetalle sind, kommen als
Erzknollen, Konkretionen, Zement zwischen Partikeln oder als Umhiillungen von Partikeln
vor (Tessier et al. 1979). Die As-Fraktion, welche mit den leicht reduzierbaren Mn-Oxiden
und den moderat reduzierbaren amorphen Fe-Oxiden assoziiert ist, sollte durch das Aufldsen
dieser Oxide in Losung gehen. Hydroxylamin ist bekannt dafiir, dass es ein starkes
Reduktionsmittel fiir Fe’* und Mn®" ist. Die Kombination von Hydroxylamin (NH,OH) mit
Essigsdure (CH;COOH) fiihrt zu einer selektiven Losung dieser As-Fraktion, weil dabei die
Bindung zwischen Metallen und amorphen bzw. schlecht kristallisierten Fe-Oxiden
gebrochen wird, ohne Silikate oder organisches Material anzugreifen (Filgueiras et al. 2002).
Organisch gebundenes As

Ca und andere polyvalente Kationen, wie Fe und Al, sind verantwortlich fiir das Vorliegen
organischer Substanz in einem ausgeflockten und unléslichen Zustand. Daher konnen
Reagenzien, die diese Kationen komplexieren, zum Lodsen der organischen Substanz

beitragen, wenn die Medien Na'-, K"

- oder NH4"- Ionen enthalten (Stevenson 1994).
Natriumpyrophosphat (NasP,07) 16st organische Substanz durch die Komplexierung von K,
Ca und trivalenten Metallionen (Bremner & Lees 1949; Dubach 1958; Chao 1984; Hall et al.
1996; Kaste et al. 2005). 0.1 M Natriumpyrophosphat (NasP,0O;) wirkt selektiv auf die leicht
16sliche organische Fraktion, z.B. Metalle, die mit Humin- oder Fulvosduren assoziiert sind
(Filgueiras et al. 2002), und 10st organisches Material auf, welches unter natiirlichen
Bedingungen nahezu unldslich ist (Hayes et al. 1975).

Restorganische und Sulfid-gebundene As-Fraktion

Das verbleibende As sollte in den Kristallstrukturen von priméren oder sekundiren Mineralen
(Tessier et al. 1979) und dem damit assoziierten organischen Material enthalten sein. Unter
normalerweise anzutreffenden Umweltbedingungen sollen sie nicht in gréeren Mengen
freigesetzt werden.

Wasserstoffperoxid, welches in einem sauren Medium erhitzt wird, oxidiert organisches
Material in Boden (Tessier et al. 1979; Filgueiras et al. 2002) und attackiert auch einen
Grofteil der Sulfidminerale, z.B. Orpiment (Keon et al. 2001). Es ist aggressiver, aber auch
weniger selektiv als NasP,O; (Papp et al. 1991; Tessier et al. 1979). Es kann als Kompromiss
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zwischen der kompletten Oxidation von organischem Material und einer minimalen
Verdnderung von Silikaten angesehen werden (Tessier et al. 1979; Filgueiras et al. 2002).

Um die Readsorption dieser Fraktion zu verhindern, wurde ein zusétzlicher Extraktionsschritt
mit Ammoniumacetat bei pH 2 angeschlossen (Filgueiras et al. 2002).

Residualfraktion

Das As in der Residualfraktion wurde durch einen Salpetersdurcaufschluss des verbliebenen
Probenmaterials in der Chemischen Analytik (BayCEER, Uni Bayreuth) ermittelt (siche
Kapitel 3.3.4).

3.4.3 Ablauf der sequentiellen Extraktion

Mittels sequentieller Extraktion wurden zehn Torfproben aus je zwei Hoch- und
Niedermoorbdden auf ihre As-Fraktionen untersucht (siche Tabelle 3-1). Im Versuch wurden
feldfeuchte Torfproben verwendet, um Bindungstransformationen durch Trocknung zu
vermeiden, wie in Gonzalez et al. (2006) berichtet.

Die Proben wurden entsprechend einem Trockengewicht von 1,4-1,6 g in sduregespiilte
Polyfluor-Zentrifugenbecher eingewogen und mit 45 ml deionisiertem Wasser, dem ersten
Extraktionsmittel, versetzt. Die Gefdfle wurden verschlossen und kurz aufgeschiittelt, so dass
sich ein gleichmiBiges Boden-Losungsgemisch ergab.

Wiéhrend der folgenden Extraktion standen die Proben entsprechend der vorgegebenen
Extraktionszeit (Tabelle 3-1) in einer 20 °C-Kammer oder bei den Extraktionsschritten mit
hoéheren Temperaturen (Tabelle 3-1) in einem Ofen.

AnschlieBend wurden die Proben fiir 15 Minuten bei 14800 g zentrifugiert und die Extrakte
mittels Spritze entnommen, um einen Materialverlust durch Dekantieren zu vermeiden. Die
Zentrifugation wurde bis zu viermal wiederholt, um mdglichst die gesamte verfligbare
Ldsungsphase zu entfernen.

Die Extrakte wurden durch einen Polypropylenfilter gegeben und die Fraktionen 1-3 je 15 ml
mit 50 ul HNO; (65%) stabilisiert.

AnschlieBend wurde die nichste Extraktionslosung zugesetzt und die Extraktion dquivalent
durchgefiihrt. Die Extraktionsschritte 4 und 5 wurden dreifach wiederholt.

Dem Extraktionsschritt 3 folgte ein Waschschritt, den Schritten 4 und 5 jeweils zwei
Waschschritte, um die verbliebene Extraktionslésung aus den Proben zu entfernen. Als
Waschlosung wurde 15 ml demineralisiertes Wasser verwendet, da sich das gesamte bereits
geloste As in einem wasserldslichen Zustand befunden haben sollte.

Nach Extraktionsschritt 7 wurde das verbliebene Probenmaterial im Ofen getrocknet,

gemahlen und anschlieBend aufgeschlossen.
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Das Boden-Losungs-Verhiltnis betrug 1:30 auBler in Schritt 7, in welchem es 1:31 betrug.
Alle verwendeten Chemikalien besaBBen den Reinheitsgrad ,,Pro analysi®. Um abzuschétzen,
wie selektiv die in Schritt 4 verwendete NH,OH-HCI-L6sung die Oxidfraktion 16st, wurden
Extrakte der Schritte 4 und 5 der zehn Torfproben, sowie die Blindproben, in definierten
Mengen (0,6-5 ml) im Keramiktiegel eingedampft und am so getrockneten Riickstand mittels
C/N-Analysator (Elementar Vario EL Hanau Germany) auf die C-Konzentrationen

untersucht.

3.4.4 Fe-Extraktion der Probe GB3 in Vorbereitung fiir den Sorptionsversuch

Um die Bedeutung von leicht reduzierbaren Fe-, Mn- und Al-Verbindungen fiir die Sorption
von As an der Festphase des Torfes zu iiberpriifen, sollte aus einer mineralreichen Probe ein
groBBer Anteil dieser Verbindungen entfernt werden. Anschlieend sollten die Auswirkungen
des Mineralverlustes auf das Sorptionsverhalten von As in der verdnderten Probe beurteilt
werden.

Es wurden insgesamt 402 g der Probe GB3 mit je 67 g Feuchtgewicht in sechs Polypropylen-
Gefdfle a 500 ml eingewogen. Anschliefend erfolgte eine Extraktion mit 185 ml 0,05 M
NH4H,PO, fiir 22 h. Nach der Extraktion wurden die Teilproben fiir 15 min bei 11300 g
zentrifugiert und die Extrakte mit einer Spritze abgenommen. Es folgte eine 22-stlindige
Extraktion mittels 0.2 M NH,OH-HCI in 25% (v/v) Essigsdure bei 96°C in zweifacher
Wiederholung. Nach Zentrifugation und Entnahme der Extrakte wurden mit den Torfproben
Waschschritte durchgefiihrt, bei denen die Proben mit 150 ml verdiinnter Salzldsung (0,04
mM Ca®", 0,04 mM Mg*", 0,04 mM Na’, 0,15 mM K, 0,10 mM NH,", 0,07 mM SO,*, 0,09
mM NOj;, 0,2 mM CI) einmal aufgeschiittelt wurden und danach 30 min stehen blieben.
Abschlieend wurden die Losungen abzentrifugiert. Diese Vorgehensweise wurde wiederholt,
bis der pH-Wert bei 4,04 lag und die Probe keinen Geruch mehr nach Essigsdure aufwies. Die

so behandelte Probe wird im Folgenden mit GB-Fe bezeichnet.
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3.5 Fourier-Transform-Infrarot-Spektroskopie (FTIR)

3.5.1 Vorbereitung eines Hochmoortorfes und einer Huminsdure als
Referenzproben

Fiir die Ermittlung der Bindungsmechanismen von As an Torf wurden FTIR-Spektren einer
Torfprobe sowie einer Huminsidureprobe mit verschiedenen Vorbehandlungen aufgenommen.
Diese Proben dienten der Erkennung von Mechanismen, iiber die As und Fe prinzipiell an
torfahnliche Organik gebunden sind: Die Torfprobe oder ein dhnliches Ausgangsmaterial
sollte kein bzw. wenig As und Fe enthalten. Da es keine torfahnlichen Proben ohne As oder
Fe gab, wurden zwei Proben mit geringen Ausgangskonzentrationen ausgewéhlt: ein
Hochmoortorf aus Schweden (Probe SM1) und eine kiinstliche Huminséure (Sigma Aldrich,
53680). Sie wurden als Referenz eingesetzt. Die wichtigsten Eigenschaften dieser Proben sind
in Tabelle 4-7 aufgelistet. Diese Proben wurden mit den relevanten Stoffen belegt, so z.B. mit

Fe, As oder Fe und As. AnschlieBend wurden die FTIR-Spektren aller Proben miteinander

verglichen.
Hochmoortorf aus Storo mosse Huminsdure (Fluka)
vorinkubation anoxisch 9 Tage/ 14 Tage
Fe {lll) = FeCl, Fe {ll) > FeSO, Fe (1) = FeCl, Fe {ll) 2 FeSO,
pH <2 pH3.4 pH <2 pH3,4
Arsen Arsen

| | |

Gefriertrocknung

|

Messung FTIR

Abbildung 3-1: Ubersicht iiber die Vorbereitung von Proben zur Ermittlung markanter Banden durch
die Bindung von As und Fe an organisches Material.

Sieben Parallelproben der Hochmoorprobe SM wurden feldfeucht entsprechend 1,5 g TW
eingewogen und anschlieBend anoxisch, im Dunkeln, bei 20°C inkubiert. Nach neun Tagen

erfolgte die Zugabe von 20 ml einer von drei Losungen verschiedener Fe-Gehalte (Tabelle
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3-2) zu je zwei Parallelproben. Zwei Tage spiter wurde As(V) (pH 3,4) im Verhéltnis As/C
1:100 zu je einer Probe der beiden Parallelproben gegeben. Eine weitere Probe wurde mit
einer anoxischen As(III)-Losung versetzt.

Sieben Proben der Huminséure (Sigma Aldrich) wurden zu je 1 g eingewogen, mit 10 ml
deionisiertem Wasser versetzt und mit N, begast sowie anschlieBend in der 20°C-Kammer
inkubiert. Losungen mit Fe-lonen unter anoxischen Bedingungen (Tabelle 3-2) wurden
gestaffelt zwolf und 14 Tage spiter, mit je 25 ml und 15 ml, zu je zwei Parallelproben

zugegeben. Noch einmal 30 Tage spéter erfolgte die Zugabe einer anoxischen As(IIl)-Losung.

Tabelle 3-2: Eigenschaften der drei verwendeten Losungen fiir die Dotierung der organischen Substanz
mit Fe

Fe-Verbindung Konzentration der Lésung pH
Fe(III)Cl; 02M 1,5
Fe(II1)Cl; 0,4M 1,2

Fe(IDSO4 -7 H,O 02M 34

Des Weiteren wurden sieben Parallelproben der Huminsdure mit je 1 g eingewogen und am
Tag der Einwaage mit 40 ml einer der drei verschiedenen eisenhaltigen Losungen (Tabelle
3-2), auf je zwei Parallelproben, versetzt. 14 Tage spéter wurden 31,5 ml einer 1410 mol/l
As(V)-Losung zu je einer der beiden Proben gegeben, entsprechend einem As/C Verhiltnis

von 1:1000.

3.5.2 Messung von Spektren an der FTIR
Die FTIR-Spektren wurden mit einem Bruker FTIR-Spektrometer (IFS 48, 4 cm™ Aufldsung)

aufgenommen. Alle Messungen wurden im mittleren Infrarot (400-4000 cm™) durchgefiihrt.
In diesem Messbereich kann die organische Phase der Torfbdden untersucht werden, teilweise
auch deren Mineralphase.

Zu Beginn einer Messreihe wurde mit einer KBr-Referenztablette (ca. 500 mg) ein
Phasenspektrum aufgenommen. AnschlieBend erfolgte die Herstellung von Presslingen aus 2-
3 mg getrocknetem Torf bzw. Huminséure und 500 mg KBr bei einem Druck von 10 t sowie
deren Vermessung in Transmission. Die Auswertung der Spektren erfolgte mit der Software

Opus (Bruker Optik).

3.5.3 Messung weiterer Proben an der FTIR

AnschlieBend wurden Spektren weiterer Torfproben aufgenommen um zu ermitteln, ob die
gefundenen IR-Absorptionen der Referenzproben auch in Torfproben mit natiirlich hohen As-

Konzentrationen oder in Torfproben nach Sorptionsversuchen zu finden sind. Dazu wurden
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14 getrocknete Torfproben aus dem Niedermooren Schloppnerbrunnnen Il und
Greifenbachstauweiher sowie dem Hochmoor Schldppnerbrunnen verwendet, ferner eine
getrocknete Probe eines Sphagnum-Mooses aus dem Niedermoor Schldppnerbrunnen II. Eine
weitere Torfprobe, Probe SB7 aus dem Niedermoor Schloppnerbrunnen I (N 50°08'14.2";
E 11°53'01.0") wurde ebenfalls untersucht, zum einem im luftgetrockneten und zum anderen
im gefriergetrocknetem Zustand.

Des Weiteren wurden acht Proben untersucht, welche fiir den Sorptionsversuch 2010
(Anhang B6) mit 5 mg As/g Torf entsprechend einer Losungskonzentration von 100 mg/l
versetzt worden waren.Vier der acht Proben wurden auBBerdem mit Fe versetzt (Anhang B6).

Die Proben wurden anschlieBend getrocknet und gemahlen sowie in Papiertiiten aufbewahrt.

3.6 Sorption und Desorption von As(l11) und As(V)

3.6.1 Vorbereitung der Proben und Vorinkubation

Es wurde je eine Probe vom Niedermoor Schloppnerbrunnen (SB1), Niedermoor
Greifenbachstauweiher (GB3), Hochmoor Schléppnerbrunnen (HS4) und dem Hochmoor aus
Schweden (SM1) untersucht. Bei der Sorption von As(V) wurde auBBerdem eine Teilprobe
vom Greifenbachstauweiher GB3 verwendet, bei der zuvor durch zweifache Extraktion der
groBte Teil des Fe entfernt wurde (GB-Fe) (siche Abschnitt 3.4.4).

Die genauen Eigenschaften der Proben sind in Tabelle 4-1 im Abschnitt 4.1
Bodeneigenschaften der untersuchten Torfe aufgelistet.

Nach der Homogenisierung der Proben durch nochmaliges Verkneten in einer Schiissel
wurden jeweils vier Parallelproben feldfeucht in sduregespiilte 250 ml Afnor-Glasflaschen
eingewogen. Die Einwaage entsprach einem Torf-Trockengewicht von 3-4 g. Die genauen
Feuchtgewichte und daraus resultierende Trockengewichte befinden sich in Anhang A6 und
AT.

Auf die Torfproben wurden 200 ml KCI-Losung (4 mM) gegeben. Die Salzlosung sollte
stirkere pH-Schwankung bei spéterer As-Zugabe verhindern. Die Salzkonzentration der KCI-
Losung wurde einem Vorversuch ermittelt (Anhang B7).

Die Einwaage und Losungszugabe der Proben fiir die anoxischen Versuche erfolgte in der
Glovebox. Die Glasflaschen mit den anoxische Proben wurden in der Anaerobenkammer mit
Gummistopfen verschlossen, so dass sie unter N-Atmosphire standen. Die Proben fiir den
oxischen Versuch wurden im Labor eingewogen und mit locker aufliegenden Gummistopfen

vorinkubiert.
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Alle Proben wurden fiir zwei Wochen in der 15°C-Kammer vorinkubiert. Nach sieben bzw.
neun Tagen erfolgte die Messung des pH-Wertes der Proben, bei den anoxischen Proben
wieder in der Glovebox. Auf den ermittelten pH-Wert wurden die As-Ldsungen des
Sorptionversuches und die Salzlosungen des Desorptionsversuchs fiir jede Probe separat
eingestellt (+ 0,1 pH-Einheiten). Die pH-Wert-Angleichung der Losungen erfolgte mit HCI
bzw. KOH.

Nach der Messung des pH-Wertes wurde eine der vier Parallelproben auf einen Rothilabo-
Faltenfilter (Art. CA09.1, 5-8 um, Kontrollnummer 80024010) gegeben und das Filtrat als
Bodenextrakt zur Kontrolle von Ausfdllungen im Versuch weiter mitgefiihrt.

Fiir jede Probe wurden also drei Parallelproben untersucht, auBerdem ein Bodenextrakt und
ein Blindwert in gleicher Weise behandelt wie die Proben. Der Bodenextrakt diente dazu,
mogliche Ausfillungen von Mineralen (wie z.B. Arsenopyrit) wihrend der Zugabe steigender

As-Mengen zu erkennen.

3.6.2 Ablauf des Sorptions- und Desorptionsversuches

Nach der Vorinkubation wurden jeder Flasche 20 ml Ldsung entnommen. AnschlieBend
erfolgte bei Sorptionsstufe 2 die Zugabe von 20 ml As-Losung, so dass in der Bodenldsung
ein As-Konzentration von 25 pg/l erreicht wurde (Tabelle 3-3). Da sich eine vollstindige
Entnahme der gesamten Bodenldsung in den Vorversuchen als unmdglich erwies wurde die
Bodenlosung zwischen den einzelnen Sorptionsschritten nicht vollstindig ausgetauscht,
sondern eine Probemenge von 20 ml Bodenldsung entnommen und entsprechend 20 ml As-
Losung zu den Proben zugegeben. Durch die Zugabe verschieden konzentrierter As-Losungen
wurde fiir jeden Sorptionsschritt in der Bodenldsung eine bestimmte As-Endkonzentration
angestrebt  (Tabelle 3-3). Die tatsdchlichen Endkonzentrationen in den Bodenldsungen
variierten allerdings in Abdngigkeit von den zuvor durch die Probenahmen entnommen As-

Mengen und des bereits sorbierten As.

Tabelle 3-3: Konzentrationsstufen der Zugabe von As(III) und As(V) bei den Sorptionsversuchen.

Sorptionsstufe angestrebte Endkonzentration in der Bodenlosung [pug As /1]*
1 0
2 25
3 125
4 500
5 1250
6 2500

* die Endkonzentration in den verschiedenen Proben variierte, da bei der Probenahme verschiedene
As-Mengen enthalten waren
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Fiir die anoxischen Behandlungen wurden fiir die As-Zugabei KCI-Losungen mit As(III), fiir
die oxischen Behandlungen KCI-Losungen mit As(V) verwendet. Dabei sollten das Kalium
aus der verwendeten KCI-Losung in den hier untersuchten pH-Bereichen keinen signifikanten
Einfluss auf die Sorption von As an den Torf haben (Burns et al. 2006, Oti et al. 2011).
Beziliglich der Effekte auf die Sorption von As durch CI berichten verschiedene Studien
sowohl iiber verstirkende oder hemmende Wirkung der Sorption von As(IIl) in Abhingigkeit
vom Sorbenten (Negrea et al. 2010) als auch iiber fehlende Effekte auf die Sorption von
As (V) (Youngran et al. 2007). Da die Arsenige Séure im untersuchten pH-Bereich ungeladen
auftritt, ist nicht mit einer Sorptionshemmung durch konkurrierende CI'-lonen zu rechnen.

Die Probennahme erfolgte mittels Spritzen mit Kaniilen. Diese wurden bei den anoxischen
Versuchen auch fiir die Zugabe der As(III)-Losungen verwendet, aus denen zuvor noch durch
Begasen mit N, der O, entfernt wurde. Um die Probenahme zu erleichtern, wurde diese fiir
die anoxischen Losungen unter Zugabe von N, in die Flaschen durchgefiihrt.

Die Proben wurden anschlieBend geschiittelt und standen fiir 23 h in der 15°C-Kammer. Es
erfolgen vier weitere Zugaben verschiedener Konzentrationen von As in einer 4 mM KCI-
Losung (siche Tabelle 3-3) nach einer Sorptionszeit von jeweils 23 h.

AnschlieBend erfolgten an der verbliebenen festen Substanz Desorptionsversuche mit 4 mM
KCl-Losung. Die Verwendung von destilliertem Wasser unterblieb, um starke pH-
Schwankungen sowie eine mogliche Dispergierung der organischen Substanz auszuschliefen.
Das Boden-Losungsverhiltnis betrug auch hier >1:50.

Da eine vollstindige Entnahme der gesamten Bodenldsung nicht moglich war, erfolgte die
Desorption durch eine 1:2 Verdiinnung der Losung. Dazu wurden jeweils 100 ml der
iiberstehenden Losung aus den Flaschen entnommen. AnschlieBend wurden 100 ml 4 mM
KCI-Losung zugegeben, welche zuvor an die pH-Werte der jeweiligen Proben angepasst und
mit N2 begast wurden. Die Entnahme der anoxischen Proben erfolgte auch hier wieder unter
Zugabe von N2. Nach der Zugabe der KCI-Lésungen wurden die Proben geschiittelt und fiir
23 h bei 15°C stehen gelassen. Die Desorption wurde sechsmal wiederholt.

In allen entnommenen Lésungen der Sorptions- bzw. Desorptionsversuche wurden pH-Werte
gemessen. Eine Teilprobe wurde mittels Unterdruck durch Polypropylen-Membranfilter 0,45
um (VWR, GH-Polypro & 50 mm) gesaugt. Die Filter wurden zuvor konditioniert, indem sie
mit 2 ml 6,5%iger HNO3 sowie mindestens 5 ml deionisiertem Wasser und mit 2 ml Probe
gespiilt wurden. AnschlieBend wurden die Proben mit 50 ul 65%iger HNO; auf 15 ml Probe
angesduert. In diesen Proben wurden die Gesamtgehalte an As und Fe mittels ICP-OES und -

wenn notig - mittels ICP-MS durch die Chemische Analytik des BayCEER gemessen.
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Torfprobe GB3
nach 3-facher Extraktion mit

Hydroxylamin-Hydrochlorid Torfproben GB3, SB1, SM1, HS4

- Fe entfernt
! ! !
Dauer . .
Einwaage: Je 3 x Parallelen, 1 x Einwaage: Je 3 x Parallelen, 1 x
14d Lésungsprobe, 1 x Blindwert Lésungsprobe, 1 x Blindwert
Vorinkubation oxisch Vorinkubation anoxisch
g |
7d Sorptionsversuch mit As(V) Messung Sorptionsversuch mit As(l11)
As-Zugabe in 4 mM KCI, pH eingestellt — von o “= As-Zugabein 4 mM KClI, pH eingestelit
l As-und Fe- l
Konz. der
6d Desorption oxisch — Loésung Desorption aoxisch
mit 4 mM KCI, pH eingestellt mit 4 mM KCI, pH eingestellt

Abbildung 3-2: Ubersicht iiber den Hauptversuch zur Sorption von As an verschiedenen Torfproben
(GB3: Niedermoor Greifenbachstauweiher; SB1: Niedermoor Schléppnerbrunnen; SM1: Hochmoor
Schweden; HS4: Hochmoor Schldppnerbrunnen).

Nach Zugabe der fiinften und sechsten As-Konzentrationsstufe zu den Proben wurde jeweils
eine Teilprobe durch einen Spritzenvorsatzfilter (VWR, Material PP, 0,45um, & 25 mm)
gegeben. Zur Stabilisierung der As-Spezies wurde den Proben anschliefend Phosphorsdure
zugesetzt (Endkonzentration 10 mM H3PO4). Aulerdem wurden sie bei 5°C aufbewahrt, bis
zur Messung auf die Konzentration von As(V) und As(IIl) durch die Chemische Analytik des
BayCEER mittels HPLC-ICP-MS.

Nach den letzten Probennahmen von 100 ml wurden die anoxischen Proben im Ofen
getrocknet. Die restlichen Proben wurden gefriergetrocknet. Eine Ubersicht iiber die

verwendeten Chemikalien wéihrend des Versuches befindet sich im Anhang A3.

3.6.3 Auswahl der maximal zugegebenen As-Menge

Die angestrebten As-Konzentrationen in den Bodenldsungen in dieser Versuchsreihe lagen
bei 0-2500 pg/l. Das entsprach einer As-Zugabe von bis zu 179 pg As pro g Torf. Obwohl im
Vorversuch (Anhang B6) bei Zugabe von bis zu 5 mg As pro g Torf noch keine Sattigung
erreicht werden konnte, wurde die Zugabekonzentration herabgesetzt. Dies liegt darin
begriindet, dass die Losungskonzentration im Bereich natiirlich vorkommender
Konzentrationen liegen sollten: Die maximalen Konzentrationen im Porenwasser von
Schloppnerbrunnen bewegten sich in Abhéngigkeit von verschiedenen Jahreszeiten im
Bereich von 2,5 pg/l bis 300 pg/l (Huang & Matzner 2006; Blodau et al. 2008). Im Moor
Gola di Lago in der Schweiz, fanden sich im Wasserzufluss As-Konzentrationen von 400 ng/l

(Gonzalez et al. 2006).
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Ein weiterer Grund fiir die Herabsetzung der zugegegebenen Menge As im Vergleich zum
Vorversuch war, dass zu groBe Unterschiede der Salzfrachten wihrend des
Sorptionsversuches zu starken pH-Schwankungen fiihrten (siche Anhang B6), wodurch die

Versuche nicht auswertbar sind.

3.6.4 Zugabe von Formaldehyd zu den Kontrollproben

Wihrend der Sorption von As(Il) unter anoxischen Bedingungen sollte in einem Teil der
Proben die mikrobielle Aktivitdit gehemmt werden, um zu ermitteln, welchen Einfluss
Mikroorganismen auf die Sorption von As(III) haben. Es sollte eine Methode gewihlt
werden, bei welcher der pH-Wert der Proben sowie die Bodeneigenschaften nicht
beeintrachtigt werden. Die Zugabe von Natriumazid und Natriumcyanid hatte in einem
Vorversuch (Anhang B6) zu einer starken Extraktion des Fe gefiihrt und musste von daher
ausgeschlossen werden. In verschiedenen Studien wurde eine 0,04%ige Formaldehydlésung
als angemessenste Methode fiir die Hemmung von Mikroorganismen in Sedimentproben
ausgewiesen, da diese trotz der effektiven Hemmung der Tatigkeit der Mikroorganismen die
Konzentrationen geloster Nahrstoffe oder den pH-Wert nicht verdnderte (Tuominen et al.
1994; Kairesalo et al. 1995).

19 h vor den ersten Probennahmen wurden 0,22 ml einer 37%igen Formaldehydldsung
(Fluka) zu den Proben gegeben, entsprechend 0,04%. Eine weitere Zugabe von 0,11 ml
Formaldehyd erfolgte nach der letzten Sorptionsstufe, um die vorangegangene Verdiinnung
auszugleichen.

Im Weiteren wurden die Proben behandelt wie unter Punkt 3.6.2 beschrieben. Die Desorption

der Proben erfolgte allerdings nur in fiinf Schritten.

3.6.5 Erstellung der Sorptionsisothermen

AnschlieBend wurden die Sorption, Desorption bzw. Hysterese der Sorption berechnet und
die Ad- und Desorptionsverldufe an Freundlich-Isothermen (Gleichung 1) angepasst. Die

Adsorptionsmodel-Parameter K¢ und n wurden mittels Sigma Plot ermittelt.
q=K; -c" (1)

Dabei steht q fiir die adsorbierte Menge des Sorbates und c fiir die Konzentration des Sorbates
in der Losung. Der Koeffizient K, beschreibt die Steilheit der Kurve und charakterisiert die
Affinitdit des Sorbates zur Oberfliche des Sorbenten. Die Einheit des

Adsorptionskoeffizienten ist von der Wahl des KonzentrationsmaBles der beiden

Konzentrationen q und ¢ abhingig, in dieser Arbeit wird sie in mg'™ -17' - kg " angegeben.
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Der Term n beschreibt die Kriimmung der Sorptionsisotherme und damit die Anderung von
K¢ in Abhéngigkeit von der Gleichgewichtskonzentration der Losung (Yang 1998). Sie besitzt
keine Einheit. Das BestimmtheitsmaB R* zeigt dabei an, in welchem MaB die Variabilitit der

Sorption durch die Freundlich-Isotherme erklart wird.
In der Literatur der Ky -Wert ofters in der Einheit mmol'™ -17' -kg" angegeben. Zum

Vergleich der K-Werte mit verschiedenen Einheiten miissen diese umgerechnet werden. Die

Umrechnung erfolgte mit der Gleichung:

Ki[mg'™ 17" -kg" ]= K{mmol'™ - 1" - kg"]-M"*.1000 )

3.7 Methylierungsversuche

3.7.1 Bildung geldster methylierter Spezies

Die Methylierung von As wurde an zwei Torfproben des Niedermoores Schloppnerbrunnen
(SBS5 und SB6) aus verschiedenen Tiefen untersucht. Die genaue Beschreibung der Proben
findet man unter Kapitel 4.1 (Bodeneigenschaften der untersuchten Torfe).

Die Torfproben wurden unter anoxischen Bedingungen in einer Anaerobenkammer gesiebt
(< Icm). AnschlieBend wurden sie unter Zugabe von Wasser homogenisiert und je 58 g Probe
feucht in Polypropylen-Flaschen eingewogen. Das entsprach einem Trockengewicht von 11 g
fiir Probe SB5 und 5 g fiir Probe SB6. 350 ml entgastes und deionisiertes Wasser wurde zu
den Proben hinzugegeben, welche anschlieBend in einem Uberkopfschiittler fiir 4 h auBerhalb
der Glovebox geschiittelt und danach zentrifugiert wurden. Die Gefdfle wurden in der
Glovebox geoffnet, eine Teilprobe entnommen und auf 0,2 pum gefiltert. Weitere 30 ml
Losung wurden mit 65%iger HNO; angesduert (pH < 2) und spéter auBerhalb der Glovebox
auf 0,45 pum mit Hilfe einer Vakuumpumpe gefiltert. Der restliche Losungsiiberstand wurde
mit einer Spritze abgenommen und verworfen.

Nach dieser ersten Extraktion wurden je drei Parallelproben mit vier verschiedenen
Behandlungen inkubiert. Bei Behandlung A verbleiben die Proben im Originalzustand, die
Teilproben fiir die Behandlung B bis D wurden mit je 0,35 mg, 1,4 mg bzw. 3,15 mg As (III)
in 66 ml 0.01 mol CaCl, versetzt (Tabelle 3-4). Die zugegebene As-Losung stammte aus einer
As-Standardlosung (Fluka 01969-100ML-F, 1000 mg/1).

AnschlieBend wurden die Proben in gasdichten Tecotainer-Beuteln der Firma Tesseraux aus
Aluverbundfolien und PE-Verbunden bei 20°C inkubiert. Im Abstand von je einer Woche

erfolgten an den Proben zwei weitere Extraktionen mit 250 ml deionisierten Wasser. Dabei
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konnten bei den ersten beiden Probenahmen nur 210 bis 275 ml Lésung entnommen werden
(Anhang AS8), bei der dritten Probenahme 250 ml bei jeder Probe.

Die Proben wurden auf folgende acht As-Spezies untersucht: Arsenige Saure (As(IIl)),
Arsensdure  (As(V)), Methylarsonsdure (MMA(V)), Dimethylarsinsdure (DMA(V)),
Trimethylarsinoxid (TMAO), Tetramethylarsonium (TETRA), Arsenobetain (AsB) sowie
Arsenocholin (AsC). Die Messung der gelosten Spezies erfolgte durch Mitarbeiter der
Chemischen Analytik des BayCEER nach der Methode von Kohlmeyer et al. (2002).

Tabelle 3-4: Zugegebene Mengen As zu den Torfproben wéihrend der Methylierungsexperimente

Behandlung As(IIT) Zugabe Probe SBS5 As(IIT) Zugabe Probe SB6
[mg/g] [mg/g]
A 0 0
B 0,03 0,07
C 0,13 0,28
D 0,29 0,63

Vor jedem Extraktionsschritt wurden in den Proben der pH-Wert und der Eh-Wert gemessen.
Alle Messungen erfolgten in der Anaerobenkammer.

AuBlerdem erfolgte die Messung von CH, und CO; in der Gasphase von zwdlf weiteren
Parallelproben, welche mit 10-11 g frischen Torfmaterials in séuregespiilte 50 oder 100 ml-
Glasflaschen unter N>-Atmosphére in der Glovebox eingewogen wurden. Das entsprach 2 g
Trockenmasse fiir Probe SB5 und 1 g fiir Probe SB6. Entsprechend dem Hauptexperiment
wurden je drei von zwolf Teilproben mit einer dquivalenten Menge As (0 mg, 0,06 mg, 0,24
mg und 0,54 mg) in einer 0,01 molaren CaCl, Losung versetzt.

Die Messung von CO, in der Gasphase erfolgte nach 7, 14 und 24 Tagen sowie nach 10, 14
und 24 Tagen fir CH,; Die Gasmessungen erfolgten an einem SRI 8610C Gas-
Chromatograph. Sie wurden nur durchgefiihrt, wenn in den Proben ein Uberdruck herrschte,
um eine Vermischung der Probe mit der Umgebungsluft wihrend der Injektion der Probe zu
vermeiden.

Die erste Gasmessung erfolgte erst 7 Tage nach Beginn des Experimentes aufgrund von
Problemen mit dem GC.

Um Abhingigkeiten der Bildung verschiedener organischer As-Spezies (MMA, DMA, AsB
und TMAO) von den Untersuchungsbedingungen (As-Konzentration, pH-Wert, Redox-Wert
und Beprobungstiefe) genauer einzuschétzen, wurde fiir jede organische As-Spezies flir beide
Beprobungszeitrdume je eine lineare Regression erstellt. Die Berechnung wurde basierend auf
der zugegebenen As-Menge (Gleichung 3) und auf der aktuellen As-Ldsungskonzentration

(Gleichung 4) durchgefiihrt.
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Dabei wurden die verschiedenen Bedingungen als unabhéngige Variablen x, z, w und u

eingesetzt:

Y- As-Spezies (MMA, DMA, AsB oder TMAO)
Y=at+Opx;+ Ozt O,wt O3u (3) a — Y-Achsenabschnitt
O — Steigung der Geraden
x| — As-Zugabe zu den Proben [ug/g]
X, — As-Konzentration der Losung [pg/g]
z — Beprobungstiefe (0 = 0-18 cm, 1=22-32cm)
w- pH-Wert
u — Redox-Wert [mV]

Y=a+90~x2+ 91'Z+ 62‘W+ 93'11 (4)

Die aus den verschiedenen Regressionen ermittelten Regressionskoeffizienten © (Steigung
der Geraden) driicken fiir den vorliegenden Versuch die Stirke des Zusammenhangs der As-
Spezies mit den verschiedenen FEinflussgrolen aus. Da die ermittelten ©-Werte der
verschiedenen Einflussgrofen z.T. verschiedene Einheiten aufweisen sind sie nicht direkt
vergleichbar, sondern nur relativ zur Schwankung der Einheitsgrof3e, z.B. des pH-Wertes.

Zur besseren Vergleichbarkeit der Regressionskoeffizienten O, wurden diese fiir jede
Einflussgrofe in einem Diagramm dargestellt (Abschnitt 4.8.4), so dass die Einfliisse auf die
einzelnen As-Spezies leichter zu vergleichen sind. Zur besseren Ubersicht wurden die
dargestellten Geraden im Mittelpunkt der X-Achsen zentriert. Beim dargestellten X-Achsen-
Bereich handelt es sich um den Bereich der Einflussdaten, welche zwischen dem 10%- und
dem 90%-Quantil liegen. Da die Bedingung ,,Beprobungstiefe” nur als 0 oder 1 eingesetzt

wurde, wurden die daraus resultierenden ©-Werte als Balkendiagramm dargestellt.

3.7.2 Bildung  volatiler ~ As-Spezies im  Torf des  Niedermoores
Schléppnerbrunnen 11

Neben der Erfassung geloster methylierter As-Verbindungen sollte in einem weiteren
Versuch die Entwicklung der volatilen methylierten As-Spezies Methylarsenit ((CH,)AsH>),
Dimethylarsenit ((CH,),AsH), Trimethylarsin ((CH,);As) sowie Arsin (AsH3) untersucht
werden.

Dazu wurden sechs Parallelproben einer feldfrischen Torfprobe aus dem Niedermoor
Schléppnerbrunnen (SB8) in einer Anaerobenkammer unter N,-Atmosphére in sduregespiilte
Glasflaschen eingewogen und die Proben 1-3 mit je 100 ml und die Proben 4-6 mit je 80 ml
verdiinnter Salzlosung (0,04 mM Ca®", 0,04 mM Mg, 0,04 mM Na®, 0,15 mM K*, 0,10 mM
NH,", 0,07 mM SO,*, 0,09 mM NO5’, 0,2 mM CI) versetzt. Das Feuchtgewicht der Proben
vor der Beregnung betrug 61-62 g, entsprechend 5 g Trockengewicht. Die Probenflaschen
wurden verschlossen und fiir sieben Tage bei 15°C vorinkubiert.

Anschlielend wurden drei Parallelproben mit einer As,Os;-Losung so eingestellt, dass die

End-Loésungskonzentration in den Proben 5 mg/1 entsprach.
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Einen Tag nach der As-Zugabe wurden die methylierten As-Spezies sowie Arsin in der
Gasphase gemessen. Die Messung erfolgte durch Mitarbeiter der Chemischen Analytik
(BayCEER, Universitdt Bayreuth) mit Hilfe eines automatisierten Cryotrapping-
Cryfocussing-Systems (CT-CF). Dabei hat das CT-CF-System die Funktion, die Proben
aufzukonzentrieren, welche dann eine GC durchlaufen. Anschliefend werden die Proben
mittels Y-Split geteilt und je eine Teilprobe wurde mit einem Massenspektrometer mit
induktiv  gekoppeltem Plasma (ICP-MS) und einem Elektronenstossionisations-
Massenspektrometer (EI-MS) gemessen (Ilgen & Huang 2003).

Die gesamte Gasphase des Headspaces der Probenflaschen wurde fiir diese Messung gegen
N, ausgetauscht. Eine und vier Wochen nach der ersten Gasentnahme wurden erneut die
Gasphasen der Proben auf As-Spezies untersucht.

Nach 35 Tagen Inkubation, fiinf Tage nach der letzten Gasmessung in den Proben, wurde die
Losungsphase der Proben auBerdem auf die 16slichen As-Spezies As(Ill), As(V), MMA(V)
und DMA(V) untersucht. Dafiir wurden die Probenlésungen auf 0,45 pm gefiltert und in der
Chemischen Analytik per HPLC-ICP-MS gemessen, wie unter Huang et al. (2009)

beschrieben.
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4. Ergebnisse und Diskussion

4.1 Bodeneigenschaften der untersuchten Torfe

Alle Proben wurden beziiglich ihres Wassergehaltes sowie den Konzentrationen an As und Fe
untersucht. Die pH-Werte, C- und N-Gehalte sowie die Konzentrationen von S, Mn, Si und
Al wurden nur fiir ausgewéhlten Proben ermittelt (Tabelle 4-1).

Die Wassergehalte der Proben lagen zwischen 65% und 93%, wobei niedrigere
Wassergehalte zwischen 65% und 86% nur in den Niedermoorproben auftraten (Anhang Al).
Die As-Konzentrationen der Proben lagen in den Hochmooren zwischen 6 und 9 mg/kg, im
Mittel bei 7 mg/kg. In den Niedermooren bewegten sich die As-Konzentrationen zwischen 9
und 1985 mg/kg mit einem Mittelwert von 98 mg/kg, der Median lag allerdings bei 36 mg/kg.
Auch die Fe-Konzentrationen der Hochmoore lagen mit 0,4-1,5 g/kg und einem Mittelwert
von 0,8 g/kg deutlich unter denen der Niedermoore mit 1,8-16,3 g/kg und einem Mittelwert
von 8,8 g/kg.

Auch beziiglich der Parameter pH-Werte, C-Gehalte, C/N-Verhiltnisse und Al-
Konzentrationen zeigten Hoch- und Niedermoor deutliche Unterschiede. Die ermittelten pH-
Werte (CaCly) der Hochmoorproben schwankten im Bereich von 2,8-3,3, die der
Niedermoortorfe in Bereich von 3,7-4,3. Die C-Gehalte der Hochmoorproben iibertrafen mit
47-52% deutlich die der Niedermoortorfe mit 13-44%. Ebenso sind die C/N-Verhéltnisse der
Hochmoorproben mit 33-59% deutlich hoher als die der Niedermoorproben mit 19-28%.

Die Al-Konzentrationen lagen in den Hochmooren mit 1,4-4,1 g/kg deutlich unter denen in
den Niedermooren mit 12,4-24,8 g/kg.

Die genauen Koordinaten der Probenahmstellen, Beprobungstiefen und Wassergehalte sowie

die Verwendung der einzelnen Proben befinden sich im Anhang Al.
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4.2 Sequentielle Extraktion von As aus Torfproben

4.2.1 Verteilung der As-Fraktionen in den Proben

Aus den zehn Torfproben konnten insgesamt 59-99% des vorhandenen As gelost werden, das
restliche As verblieb in der Residualfraktion (Abbildung 4-1).

Die losliche Fraktion nahm in den meisten Torfproben einen kleinen Anteil von 1,2-5,7%
vom gesamten extrahierten As ein, einzige Ausnahme war Probe GB2 mit 20%. Das 16sliche
As in den Hochmooren betrug dabei zwischen 0,13 und 0,2 mg/kg, in den Niedermooren war

es mit 0,2 und 36,7 mg/kg deutlich mehr (Einzelwerte im Anhang AS5).

GB3 h 1 B3 |
ce2 1 ce2 |
0 100 200 300 400 500 o 20 4 6 8 100
se1 | e se1 |
SN HS1
S<EI D | SB3 - | |
ss2{ [l SB2 1 I
nsa 1] HS4 I |
hss [T HS3 A I |
nsz 7] HS2 1 [ 1
sm1 ] SM1 4 I |
0 5 10 15 20 25 3. 3 0 20 4 60 8 100

extrahiertes As [%]
mmm 0,05 M NH,H,PO,
= 0,05 M (NH,),SO,
I \Wasser

extrahiertes As [ma/kal
[ Residualfraktion
= 1M NH,OAc in 6% HNO,

= 0,1 M Na,P,0,
== 0.2 M NH,OH-HCI

Abbildung 4-1: Extrahiertes As in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion. Links: absolute Menge
As, rechts: prozentualer Anteil am gesamten extrahierten As.

Der Anteil an unspezifisch sorbiertem As (0,5M (NH4),SO4) war in allen Proben, mit einem
Anteil von 0,4-3,6% des Gesamt-As (Abbildung 4-1), gering. Das l6sliche sowie das
unspezifisch sorbierte As nahmen maximal 7% des Gesamt-As der Proben ein, eine

Ausnahme war die Probe GB2 aus dem Greifenbachstauweiher mit 22%.
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In der spezifisch sorbierten As-Fraktion (0,05 M NH4H,PO4) der mineralreichen
Niedermoortorfe des Schloppnerbrunnens und des Greifenbachstauweihers befanden sich 1,4-
34,9 mg/kg As. Das entspricht einem Anteil von 7,1-29,7%. Aus den Hochmoortorfproben
wurden 0,07-0,14 mg/kg gelost, entsprechend 1,1-3,8% (Abbildung 4-1).

Die Fraktion des an reduzierbare Fe- und Mn-Oxide gebundenen As (0,2 M NH,OH-HCI)
enthielt mit 39-85% den groften Anteil des extrahierbaren As (Abbildung 4-1). Aus den
beiden Proben des Greifenbachstauweihers 16sten sich 96 und 416 mg/kg As, aus den Proben
des Niedermoors Schloppnerbrunnen zwischen 4,2 und 18,2 mg/kg. Die Hochmoorproben
enthielten 1,7-7,8 mg/kg As in der an reduzierbare Fe- und Mn-Oxide gebundenen Fraktion.
Auffillig war, dass sich in den Extrakten der an reduzierbare Fe- und Mn-Oxide gebundenen
As-Fraktion hohe Konzentrationen organischen C befanden — bis zu 3 g/I1.

Mit der organisch gebundenen As-Fraktion (0,1 M Nay4P,0,) wurden nur geringe Mengen des
As (0,6-8,1%) aus den Torfen gelost (Abbildung 4-1). Im Mittel lagen dabei die Anteile von
As in den Hochmoorproben mit 2,8-8,1% iiber denen der Niedermoorproben mit 0,6-3,6%.
Die Extrakte enthielten im Mittel 538-771 mg/l C, also deutlich geringere Konzentrationen als
in der vorangegangenen Fraktion. Da bereits in der vorrangegangen Fraktion grofere Anteile
des organischem C gelost wurden, liegt der Anteil des organisch gebundenen C
wahrscheinlich iiber dem in dieser Fraktion geldsten Prozentsatz.

Der Anteil organischen Materials in dieser organisch gebundenen Fraktion war
wahrscheinlich nicht mit Metalloxiden oder Hydroxiden vergesellschaftet, zumal nur noch
vergleichsweise geringe Mengen Fe mitgelost wurden (2,4-140,4 mg/kg).

Die restorganische und Sulfid-gebundene As-Fraktion (1 M NH4OAc) beinhaltet As aus den
Kristallstrukturen von priméiren oder sekundédren Mineralen (Tessier et al. 1979) und dem
damit assoziierten organischen Material. Sie zeigte vor allem Bedeutsamkeit bei den
Hochmoorproben HS1-HS4 und SM1, wo sie 7-14% des gesamten extrahierten As enthielt,
entsprechend 0,5-0,9 mg/kg (Abbildung 4-1). Bei den Niedermoortorfen wurden mit der
restorganisch und Sulfid-gebundenen As-Fraktion bis zu 5,1 mg/kg As extrahiert. Das
entsprach allerdings, aufgrund der hohen As-Gesamtgehalte in den Torfproben, maximal
1,3% des Gesamt-As.

Die Residualfraktion der Torfe enthielt zwischen 1% und 41% des As der Proben,
entsprechend 0,7-2,1 mg/kg fir die Hochmoorproben und 1,3-7.9 mg/kg fiir die
Niedermoorproben. Aulerdem verblieben in dieser Fraktion 5-47% des Gesamt-Fe und 18-
60% des Gesamt-Al. Dabei blieb in den Proben mit den hdchsten Anteilen an Fe und Al in

der Residualfraktion auch anteilig das meiste As ungelost.
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4.2.2 Gelostes Fe in den verschiedenen Fraktionen

Wihrend der sequentiellen Extraktion wurden aus den zehn Torfproben 53-95% des
enthaltenen Fe extrahiert. Das entsprach bei den Niedermoorproben 1,3-14,3 g/kg und bei den
Hochmoorproben 0,1-1,3 g/kg. Aus den Proben aus dem Hochmoor Schléppnerbrunnen und
aus der Probe SB1 wurden >8% mit (NH,),SO, gelost (Abbildung 4-2), aus den restlichen
Proben zwischen 0,7 und 4,4%.

3 ][] GB3 |
B2 | | GB2 - |
sB1 - | | sB1 4 |
S | HS1 - |
se21 [ 1 SB2 - |
Hs4 ] Hsa 1|
Hs3 ] HS3 - |
HS2 - HS2 - ||
sm1 ] SM1 - |
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== 1M NH,OAc in 6% HNO, mmmm 0,05 M (NH4)ZSO4
mmm 0.1 MNa,P,0; B \Vasser

== 0.2 M NH,OH-HCI

Abbildung 4-2: Extrahiertes Fe in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion. Links: absolute Menge
Fe, rechts: prozentualer Anteil am gesamten extrahierten Fe.

Der grofite Anteil des Fe wurde mit 47-78% durch Hydroxylaminhydrochlorid (NH,OH-HCI)
extrahiert, entsprechend 1,3-11,7 g/kg fiir Niedermoortorfe und 0,08-1,1 g/kg fiir die
Hochmoortorfe. In den anderen vier Fraktionen wurden jeweils nicht mehr als 3% des

Gesamt-Fe extrahiert (Abbildung 4-2).
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4.2.3 Gelodstes Al in den verschiedenen Fraktionen

Aus den zehn Torfproben wurden 40-82% des enthaltenen Al extrahiert (Abbildung 4-3).
Dabei lagen die extrahierten Konzentrationen bei den Niedermoorproben mit 6,8-14,4 g/kg
deutlich {iber denen der Hochmoorproben mit 0,5-3,2 g/kg. Es verblieben zwischen 18% und
60% des Alumniums in der Residualfraktion. In der wissrigen Fraktion befand sich maximal

0,8% des Al, in der Austauscherfraktion zwischen 0,3% und 5,8%.
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— 4OAc In 6% HNO, mmmm 0,05 M (NH,),SO,
mmm 0,1 MNa,P,0;, B \Vasser

= 0.2 M NH,OH-HCI

Abbildung 4-3: Extrahiertes Al in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion. Links: absolute Menge
Al, rechts: prozentualer Anteil am gesamten extrahierten Al

In den Fraktionen 2 und 3 wurde aus den Hochmoortorfen mehr Al extrahiert als aus den
Niedermoorproben (Abbildung 4-3). Der grofite Anteil des Al wurde mit 33-73% aus den
Niedermoorproben und 44-64% aus den Hochmoorproben mittels Hydroxylaminhydrochlorid
extrahiert, entsprechend 6,0-12,9 g/kg fiir die Niedermoortorfe bzw. 0,4-2,5 g/kg fiir die
Hochmoortorfe. Aus der organischen Fraktion wurden zwischen 1% und 5% des Al

freigesetzt.
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4.2.4 Geldstes Mn in den verschiedenen Fraktionen

Wihrend der sequentiellen Extraktion wurden aus den Torfproben 42-94% des enthaltenen
Mn extrahiert (Abbildung 4-4). Das entsprach bei den Niedermoorproben 35-73 mg/kg und
bei den Hochmoorproben 11-36 mg/kg. In der wasserloslichen Fraktion befand sich in den
Proben, mit Ausnahme der Proben aus dem Greifenbachstauweiher, kein Mn. Hohe Anteile

des Mn wurden vor allem aus den Hochmoorproben in den Austauscherfraktionen freigesetzt.
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== 1M NH,OAc in 6% HNO, mmm 0,05 M (NH,),SO,
0.1 M Na,P,0, B \Vasser

= 0.2 M NH,OH-HCI

Abbildung 4-4: Extrahiertes Mn in den verschiedenen Fraktionen der sequentiellen Extraktion. Links:
absolute Menge Mn, rechts: prozentualer Anteil am gesamten extrahierten Mn.

Aus den Hochmoorproben wurden mittels (NH4),SO,4 zwischen 37% und 66% und mittels
NH4H,PO,4 zwischen 7% und 22% Mn geldst. Bei den Niedermoorproben entsprach der
Anteil jeweils 4-30% und 0-4%. Absolut lagen die entfernten Mn-Mengen fiir alle Proben im
Bereich von 2-14 mg/kg mittels (NH4),SO4und 0-7 mg/kg fiir NH4H,PO, (Abbildung 4-4).

Ein groBer Anteil des Mn ging mittels NH,OH-HCI in Losung, 37-58% in den
Niedermoorproben und 19-37% in den Hochmoorproben. Das entsprach 15-39 mg/kg fiir die
Niedermoorproben und 2-14 mg/kg fiir die Hochmoorproben. Die Residualfraktion enthielt in
den Niedermoortorfen zwischen 16-58% und in den Hochmoortorfen 0-22% des Mn. In den
Hochmoortorfen verblieben dabei mit 0-4 mg/kg deutlich geringere Konzentrationen an Mn

in der Residualfraktion als in den Niedermoortorfen mit 6-34 mg/kg (Abbildung 4-4).
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425 C-Gehalte in den Extrakten der Fraktionen 4, 5 und in der
Residualfraktion

In den Extrakten der Fraktion 4 (0,2 M Hydroxylaminhydrochlorid), welche das an
reduzierbare Fe- und Mn-Oxide sorbierte As Idsen sollte, wurden im Mittel zwischen 1 und
3 g/l C mitgeldst, das entsprach Mengen zwischen 38 mg/g und 249 mg/g (Tabelle 4-2). In
den Niedermoorproben wurden so zwischen 24% und 68% des enthaltenen C mitgeldst, in
den Hochmoorproben zwischen 25% und 37%.

In den Extrakten der Fraktion 5 (NasP,O;), welche die organische Substanz lésen sollte,
wurden zwischen 0,5 und 0,8 g/l C geldst, das entsprach Mengen zwischen 18 mg/g und
38 mg/g (Tabelle 4-3). In den Niedermoorproben wurden so zwischen 8% und 24% des

enthaltenen C gel6st, in den Hochmoorproben zwischen 5% und 8%.

Tabelle 4-2 Extrahierter C und Verhaltnis des extrahierten C [mol] zu verschiedenen Metallen [mol] in
den Lésungsextrakten der Fraktion 4

Probe C [mg/kg] C:As C:Fe C :Mn C: Al
SB1 215 7.37-10* 86 45550 66
SB2 64 8.92.10* 81 19465 24
SB3 38 5.63-10* 63 7262 11
GB2 223 1.44-10* 189 28218 39
GB3 249 3.73:10° 909 64759 55
HS1 172 1.38:10° 1346 147739 152
HS2 130 3.69-10° 8386 295389 652
HS4 190 3.16:10° 790 60425 220
HS3 163 5.38:10° 4579 280753 950
SM1 149 5.50-10° 2158 206287 750

Die extrahierten Mengen an C in der Fraktion 4 sind wesentlich hoher als die in der
jeweiligen Fraktion 5. In Fraktion 4 sollten aber in erster Linie reduzierbare
Metallverbindungen gelost werden. Das mitgeloste C war vermutlich mit diesen
Verbindungen assoziiert. Da sowohl die Metallverbindungen als auch der organische C als
Sorbenten fiir As gelten, erschwert das die Aussage dariiber, woran das geldste As zuvor
gebunden war. Betrachtet man die Verhéltnisse von C:As und Fe:As, zeigt sich, dass das
Verhaltniss von C:As in Fraktion 4 wesentlich kleiner ist als in Fraktion 5, in der das mit der
organischen Substanz verbundene As gel6st werden sollte. Vermutlich ist dies darauf
zuriickzufiihren, dass das in Fraktion 4 geloste As zum grofiten Teil von den geldsten
Mineralphasen stammt. Trotz der hohen C-Konzentrationen in Fraktion 4 ist das Verhaltnis
von C:Fe und C:Al in Fraktion 4 (Tabelle 4-2) wesentlich geringer als in Fraktion 5 (Tabelle
4-3). Das spiegelt wider, dass in Fraktion 4 im Verhéltnis zum C ein wesentlich htéherer
Anteil an Fe und Al gelést wurde als in Fraktion 5. Fir Mn zeigt sich ein umgekehrtes
Verhalten (Tabelle 4-2 und Tabelle 4-3).
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Tabelle 4-3: Extrahierter C und Verhéltnis des extrahierten C [mol] zu verschiedenen Metallen [mol] in
den Losungsextrakten der Fraktion 5.

Probe C [mg/kg] C:As C:Fe C:Mn C:Al
SB1 31 724-10° 4472 2260 222
SB2 18 4,89-10° 1957 423 129
SB3 38 6,05-10° 1264 323 98
GB2 36 1,49-10° 3373 340 77
GB3 31 6,27-10* 12107 413 162
HS1 37 2,34:10° 14979 1432 276
HS?2 25 1,38-10° 48974 . 1876
HS4 28 7,64:10° 11863 372 390
HS3 30 1,35:10° 26559 - 2487
SM1 31 1,21-10° 19295 - 2823

Nimmt man nun an, dass in Fraktion 5 das gesamte geloste As an die organische Substanz
gebunden war und legt man das Verhiltnis von C:As aus Fraktion 5 zu Grunde (Tabelle 4-3),
kann man abschétzen, welcher Anteil des As in Fraktion 4 aus der gelosten organischen
Substanz stammt. Es zeigt sich, dass in den Niedermoorproben 82-94% des As und in den

Hochmoorproben 41-73% an die Mineralphase gebunden waren (Tabelle 4-4).

Tabelle 4-4: Abschitzung des Anteils der an organische Substanz und an die mineralische Phase
gebundenen As in Fraktion 4, ermittelt mit dem Verhéltnis von C:As in Extraktionsschritt 5.

Probe As extra.hiert in As an organischer As an Mineralphasen berechpeter Ante.il As in
Fraktion 4 Substanz (berechnet) (berechnet) Mineralfraktion
[ng] [ng] [ug] [%0]
SB1 27,5 2,8 25 90
SB2 6,9 1,3 5,7 82
SB3 6,4 0,6 5,8 91
GB2 144,3 14 130 90
GB3 631,5 38 593 94
HS1 11,7 6,9 4,8 41
HS2 3.3 0,9 2,4 73
HS4 5,6 2,3 3.3 59
HS3 2,9 L1 1,7 60
SM1 2,5 1,1 1,4 55

In der Residualfraktion der Torfproben verblieben zwischen 28-145¢g C/kg aus den
Niedermooren und 148-276 g C/kg aus den Hochmooren. Dabei verblieb in den
Niedermoorproben aus dem Greifenbachstauweiher deutlich mehr C als in denjenigen aus
dem Schldppnerbrunnen. Aus den Niedermoorproben wurden 64-79% des vorhandenen C

extrahiert, aus den Hochmoorproben 46-69%.
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Tabelle 4-5: Kohlenstoffgehalt in den Torfproben vor und nach der sequentiellen Extraktion (Schritt 1-
5) sowie Anteil des extrahierten organischen C.

Ausgangs-C-Gehalt residualer C extrahierter C

Probe [mg/g] [mg/g] [%]
SB1 406,7 90,9 78
SB2 132,2 28,0 79
SB3 161,1 54,5 66
GB2 3273 112,0 66
GB3 406,2 1447 64
HS1 4933 179,3 64
HS2 518,4 231,4 55

HS3 511,8 276,0 46

HS4 476,3 148,6 69

SM1 4927 190,5 61

4.2.6 Vergleich der extrahierten Mengen von As, Fe, Mn und Al mit den
Gesamtmengen

Vergleicht man die Summen des extrahierten As, Fe und Mn mit den Gesamtgehalten der
Proben, so findet man eine gute Ubereinstimmung (Tabelle 4-6). In Probe GB2 trat allerdings
eine groBe Differenz beziiglich der As- Konzentrationen auf, es wurden 183 mg/kg As als
Summe des As der sequentielle Extraktion ermittelt, die Gesamtkonzentration betrug aber nur
114 mg/kg As. Eine grofle Differenz zeigte sich in Probe GB2 auch bei den Fe-
Konzentrationen auf (Tabelle 4-6). Deutliche Differenzen gab es in den Proben SB2, HS2,
HS3 und SM1 beziiglich der Al-Konzentrationen.

Tabelle 4-6: Vergleich der As-Gesamtkonzentrationen in den Proben (As ges) mit der Summe aller
As-Extrakte inklusive der Residualfraktion (As extr.).

Name As ges  Asextr. Fe ges  Feextr Mn ges  Mn extr. Al ges Al extr.
mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg

SB1 33 31 16280 15040 27 37 13587 12300
SB2 9 9 7407 5354 55 35 24274 13713
SB3 9 11 6282 5731 56 65 24773 24577
GB2 114 183 5736 8307 56 73 23096 30294
GB3 444 492 1893 1845 33 38 12410 13947
HS1 9 12 928 1272 17 20 4067 5727
HS2 7 4 367 117 15 11 1780 720
HS3 6 4 485 260 17 11 1354 690
HS4 7 6 1502 1512 43 39 3670 3630
SM1 7 3 555 413 13 12 1836 695

In Proben GB2 und HS1, in denen bei der sequentiellen Extraktion hohere Konzentrationen
an Fe und Al gemessen wurden, fanden sich auch héhere As-Konzentrationen als in den
Gesamtgehalten. In Probe GB3 wurden bei der Extraktion hohere Al-, Mn- und As-

Konzentrationen ermittelt, allerdings waren die Fe-Konzentrationen etwas geringer. In den
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Proben SB1, HS2, HS3, und SM1 wurden geringere Fe- und Al- sowie auch As-
Konzentrationen gemessen (Tabelle 4-6). Fiir die Proben HS4, SB2 und SB3 wurden diese

Tendenzen allenfalls partiell gefunden.

4.2.7 Zusammenhang der Summe aller Extrakte von Fe, Mn, Al und As

Betrachtet man den Zusammenhang zwischen der Summe der in allen Extrakten (auch
Residualfraktion) extrahierten Menge an Fe und dem entsprechendem As, so zeigt sich fiir die
Proben des Niedermoores Schldppnerbrunnen ein signifikanter Zusammenhang (Abbildung

4-5).
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Abbildung 4-5: Zusammenhénge der Gesamtgehalte von Fe, Mn, Al und As (Summe aller Extrakte und
Residualfraktion) in den Torfproben aus den Niedermooren Schléppnerbrunnen und
Greifenbachstauweiher sowie den Hochmooren Schléppnerbrunnen und Store Mosse, a) und b) Fe vs.
As, c¢) Al vs. As, d) Summe von Fe, Al und Mn vs. As.
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Fir die Proben aus den Hochmooren ist ebenfalls die Tendenz erkennbar, dass mit
zunechmender Fe-Menge auch mehr As extrahiert wurde. Ein deutlicherer Zusammenhang
ergibt sich fiir die Hochmoorproben allerdings zwischen dem extrahierten Al oder dem
Gesamtgehalt an extrahiertem Fe, Al und Mn und dem extrahierten As (Abbildung 4-5 ¢ und
d). Die beiden Proben aus dem Greifenbachstauweiher hingegen zeigen ein gegensétzliches
Verhalten: Die Probe, aus der mehr Fe extrahiert wurde und in der auch die Summe des

extrahierten Fe, Al und Mn deutlich hoher ist, enthielt weniger As (Tabelle 4-6).

4.3 Diskussion der sequentiellen Extraktion

4.3.1 Bedeutung der Bindung von As in einzelnen Fraktionen

Das mittels H;O und 0,05 M (NH4),SO4 aus den Torfproben geloste As entspricht der
loslichen und der unspezifisch sorbierten As-Fraktion. Der wasserlosliche As-Anteil der
Niedermoorproben ist deutlich hoher als der der Hochmoorproben. Generell zeichnet sich die
Tendenz ab, dass bei hoheren As-Konzentrationen in den Proben auch groBere As-
Konzentrationen in der wéssrigen Phase zu finden sind. Ausnahme ist die wéssrige Fraktion
von Probe GB2, deren As-Konzentration wesentlich hoher ist als die der Probe GB3, obwohl
Probe GB3 eine hohere Gesamt-As-Konzentration aufweist. Moglicherweise liegt die erhdhte
As-Freisetzung aus Probe GB2 in vergleichbar niedrigen Gehalten an Fe und Al (Tabelle
4-1).

Der Anteil an unspezifisch sorbiertem As war in allen Proben mit einem Anteil von 0,4-3,5%
des Gesamt-As (Abbildung 4-1) gering. In den ersten beiden Fraktionen wurden in den
Proben maximal 7% des As freigesetzt; Ausnahme war wieder die Probe aus dem
Greifenbachstauweiher GB2 mit 22%. Die Proben des Greifenbachstauweihers zeigten auch
beim Desorptionsversuch unter oxischen Bedingungen (Kapitel 4.6) eine hohere Freisetzung
von As. In den letzten beiden Desorptionsschritten lagen die Losungskonzentrationen der
meisten Proben im Bereich von 60-120 pg/l, aufler bei der oxischen Probe GB3 vom
Greifenbachstauweiher mit 360-420 pg/l.

Die extrahierten As-Konzentrationen der Torfproben des Schldppnerbrunnens nehmen eine
vergleichbare Grofenordnung wie die Porenwésser im Schloppnerbrunnen II ein. Die
Konzentrationen im Porenwasser vom Schldppnerbrunnen liegen in Abhingigkeit von
verschiedenen Jahreszeiten im Bereich von 0,2-300 pg/L (Huang & Matzner 2006; Blodau et
al. 2008). Die Konzentrationen aus den ersten beiden Schritten der sequentiellen Extraktion
bewegten sich zwischen 12 und 56 pg/l, nahm also ein Wert zwischen den ermittelten

Konzentrationen der Porenwédsser ein. Die Schwankungen der Porenwasserqualitit
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unterliegen allerdings einer starken Abhéngigkeit von den vorhandenen Umweltbedingungen
und konnen neben den beiden leicht mobilisierbaren Fraktionen auch As aus anderen
Fraktionen wie der spezisch sorbierten As-Fraktion und je nach Redoxverhéltnissen auch aus
der an reduzierbare Fe- und Mn-Oxide gebundenen Fraktion enthalten. Eine solche
Freisetzung fand beispielsweise in einem Versuch von Turpeinen et al. (2002) statt: dabei
wurden zwar nur geringe Anteile an As in der wasserloslichen Fraktion wieder gefunden,
nach anoxischer Inkubation dieser Proben wurden allerdings bedeutsame Mengen an As
freigesetzt.

Die Ergebnisse dieser sequentiellen Extraktion zeigen, dass in allen Torfproben, mit
Ausnahme der Probe GB2, mehr als 90% des As nicht leicht verfiigbar ist. Auf Grund der
vorliegenden Ergebnisse kann man davon ausgehen, dass der grofte Teil des sorbierten As
spezifischere, kovalente Bindungen mit verschiedenen Torfphasen eingeht. Die Beispiele
zeigen allerdings, dass durch schwankende Umweltbedingungen auch spezifischer
gebundenes As freigesetzt wird.

Die spezifisch sorbierte As-Fraktion bindet am Torf mit innersphérischen Komplexen, aus
denen sie nur durch Ionen mit dhnlichen Eigenschaften verdréngt werden konnen, in diesem
Fall durch PO,. Der hohe Austrag von spezifisch gebundenem As durch Phosphat von bis zu
ca. 30% v.a. in den Niedermoorproben ist unter natiirlichen Bedingungen eher
unwahrscheinlich, da Phosphatkonzentrationen von 0,05 mol/l in Oberflichenwissern nicht
zu erwarten sind. Hohe Konzentrationen in Oberfldchengewéssern in der Nédhe von Béden mit
hohen Phosphorkonzentrationen weisen Gehalte von 1 mg/l, entsprechend 0,01 mmol/l, auf
(Breeuwsma et al. 1997). In der Ndhe von Ackerflachen kann es zum anthropogen bedingten
Eintrag von groBeren Mengen Phosphat in Moore kommen. Moore selber kdnnen allerdings
auch Phosphat freisetzen (Tetzlaff 2006; Steyniewska et al. 2006), so dass der Austausch
geringerer Mengen As durch Phosphat durchaus moglich ist.

Der grofite Teil des As wurde mit der an reduzierbare Fe— und Mn-Oxide gebundenen
Fraktion extrahiert. Mit dieser Fraktion wurden auflerdem groBe Mengen Al sowie
organischer C gelost. Korrigiert man die extrahierten As-Mengen anhand der unter 4.2.5
durchgefiihrten Abschétzung, wurden in den Niedermoorproben zwischen 36-80% und in den
Hochmoorproben zwischen 26-36% des As mit der Mineralphase geldst. In den
Hochmoorproben sinkt damit die Bedeutung dieser Phase zu Gunsten des an die organische
Substanz gebundenen As. In den Proben SM1 und HSI1 stellt die an reduzierbare Fe— und Mn-
Oxide gebundene Fraktion nicht mehr die grofite As-Fraktion dar.

Bereits verschieden Studien zeigten, dass As in Boden hiufig mit Fe-Oxiden assoziiert ist

(Wenzel et al. 2001; Fulda 2007; Blodau et al. 2008). Auch die Ergebnisse dieser Studie
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belegen, dass die Mineralphase in Mooren, insbesondere Fe-Verbindungen, von grofBer
Bedeutung fiir die Bindung von As ist.

Neben Fe (33-85%) wurden auch groBere Mengen Mn (37-58%) in dieser Fraktion
freigesetzt. Mn-Oxide gelten ebenfalls als effektive Sorbenten von As (Chiu & Hering 2000;
Deschamps et al. 2003). Allerdings waren die absoluten Anteile an Mn in den Extrakten
wesentlich geringer als die des Fe (Abbildungen 4-2 und 4-4), weshalb man davon ausgehen
kann, dass sie in den untersuchten Proben einen geringeren Einfluss auf die Menge des
sorbierten As haben.

Dafiir wurden zum Teil hohe Anteile des Al aus den Proben geldst (Abbildung 4-3).
Aluminium ist weniger redoxsensitiv als Fe und As-Komplexe mit Al-Oxiden sollten unter
den meisten pH-Bedingungen stabiler sind als an Fe-Oxid gebundenes As (Halter & Pfeifer
2001). Das scheint sich bei Untersuchungen von Bodenldsungen zu bestétigen, da in die
Porenwissern wesentlich weniger Al und auch Mn freigesetzt wurde als Fe (Huang &
Matzner 2006). Mit der hier freigesetzten grofBen Menge an Al (16-79% des Gesamt-Al der
Proben) zeigt sich also das hohe Potential der As-Freisetzung unter extrem reduzierenden und
sauren Bedingungen.

Uber die vorliegenden Fe- und Al-Verbindungen lésst sich mittels sequentieller Extraktion
nur eine vage Abschitzung vornehmen: Nach Wenzel et al. (2001) sollten mittels
Hydroxylaminhydrochlorid Al-Oxide und Fe-Oxide nur zu geringen Anteilen geldst werden,
daher kann man annehmen, dass das geldste Al und Fe in anderen, weniger kristallinen
Verbindungen vorlagen.

In intakten Mooren koénnen reduzierende Bedingungen <150 mV oder die Tatigkeit von
Mikroorganismen zur Reduktion von Mn- und Fe-Oxiden fithren und so sorbiertes As durch
Desorption und Auflosung freisetzen (Urquhart & Gore 1973; Smedley & Kinniburgh 2002;
Huang & Matzner 2006; Langner et al. 2012). Unter sauren und stark reduzierenden
Bedingungen konnen in Mooren also grolere Mengen des an Fe, Mn oder auch Al sorbierten
As in die Bodenlosung abgegeben werden.

Ein weiterer Hinweis auf die Bedeutung der Mineralfraktion fiir die Sorption von As sind die
unter 4.2.7 gefundenen positiven Zusammenhinge der Gehalte von Fe, Al und Mn in den
Proben mit den As-Gehalten. Fine Ausnahme scheinen die Proben aus dem
Greifenbachstauweiher zu bilden, bei der Probe GB2 zwar eine hohere Fe-Konzentration
aufweist als Probe GB3, aber eine geringere As-Konzentration. Dies ist moglicherweise in der
Geschichte des As-Eintrages des Moores begriindet. Die hochsten As-Eintrige im
Greifenbachstauweiher fanden im 16. Jahrhundert statt (Leonhardt 1993). In dieser Zeit

lagerten sich also die hochsten As-Mengen oberflichlich ab. Auf diesem hoch belasteten
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Torfschichten wurden im Laufe der Jahrhunderte jiingere Torfschichten gebildet, welche
keinem oder nur einem geringeren As-Eintrag durch Bergbautitigkeiten ausgesetzt waren.

Die Probe mit der hoheren As-Konzentration (GB3) wurde 5-20 cm unter der Torfoberfldche
entnommen, die Probe mit den geringeren As-Konzentration (GB2) aus den oberen 5 cm.
Torfakkumulationsraten in den gemaBigten Breiten liegen bei ca. 0,1-0,8 mm/a (Aaby &
Tauber 1975), in kiihleren Klimaten (subarktischer Moore) bei 1,4-7,7 mm/a (Wieder et al.
1994).

Die oberen 5 cm Torf (GB2) kdnnten sich also innerhalb der letzten 500 Jahre entwickelt
haben, in denen der As-Eintrag in das Moor reduziert war, so dass sich in der oberen
Torfschicht eine geringere As-Konzentration ausbildete. Der unterschiedliche As-Eintrag
wihrend der As-Entstehung wiirde begriinden, warum in den Torfschichten mit hoheren Fe-
Konzentrationen niedrigere As-Konzentrationen aufgefunden wurden.

Die Bindung von As in Torfbéden an das organische Material bzw. Huminsduren im
Speziellen ist vielfach untersucht und diskutiert wurden (z.B. Thanabalasingam & Pickering
1986; Huang & Matzner 2007c; Redman et al. 2002; Langner et al. 2011).

Unter Einbeziehung der C-Anteile, die bei Reduktion von Fe- und Mn-Verbindungen der
Torfproben mitgeldst wurden (Schitzung unter Anhang AS5-1), kann man den Anteil des an
die organische Substanz gebundenen As auf etwa 6-46% schitzen. Dabei wére vor allem in
den Hochmooren As an der organischen Substanz festgelegt (17-46%), in den Niedermooren
ist der Anteil deutlich geringer (6-11%) (Anhang AS5-1). Das unterschiedliche Verhalten der
Hoch- und Niedermoortorfe bestitigt vorangegangene Studien, die eine dominierende Rolle
der organischen Bodensubstanz bei der As-Sorption nicht nachweisen konnten, wenn
effektive Sorbenten wie Fe-Oxide im Boden vorhanden waren (Livesey & Huang 1981;
Wenzel et al. 2001). Die Ergebnisse dieser Studie verdeutlichen aber auf jeden Fall, dass
zumindest ein Teil des As eine Bindung mit der organischen Substanz eingeht.

Uber die Bindung von As an die organische Substanz gibt es bisher verschiedene
Erkenntnisse. Eine Pyrophosphatextraktion an Torf des Erdinger Moos lie vermuten, dass
hochstens 20-30% des As organisch gebunden sind (Fulda 2007), sequentielle Extraktionen
am Hochmoortorf aus Gola di Lago in der Schweiz ergaben, dass bis zu 73% bzw. 57% des
As organisch gebunden vorliegt (Gonzélez et al. 2006). Langer et al. (2011) publizierten, dass
der groBte Teil des As in Gola di Lago organisch gebunden ist. Das ldsst darauf schlieBen,
dass neben dem Vorhandensein von Mineralphasen die Art der organischen Substanz eine
grofle Rolle fiir die Bindung von As an die organische Substanz spielt. AuBerdem scheinen
Faktoren wie ein reduzierendes und ein S-reiches Milieu die Bindung von As an die

organische Substanz zu stirken (Langner et al. 2011).
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Die restorganisch und sulfidisch gebundene Fraktion spielt vor allem in den Hochmoorproben
eine bedeutende Rolle, wo sie 7-15% einnahm. Allerdings schien nicht der gesamte
organische C vollstindig aufgelost worden zu sein, da sich in der Residualfraktion noch ein
signifikanter Anteil an organischem C befand (21-54%). Sulfidisch gebundenes As ist vor
allem in tieferen, anoxischen Schichten zu erwarten, ebenso wie die Bindung von As an die
organische Substanz liber S-Bindungen (Langner et al. 2009; Langner et al. 2011).

As aus den Fraktionen 5 und 6 kann vor allem durch Austrocknung der Moore freigesetzt
werden, denn dabei dringt O, in den Boden ein, wodurch Sulfide instabil werden kdnnen
(Berner 1984, Morse 1993) und organisches Material zunehmend mineralisiert wird.

In der Residualfraktion befanden sich 1-41% des As, wobei der Anteil an As in den
Residualfraktionen der Hochmoore hoher lag. Fiir Fe und Al gab es keinen deutlichen
Unterschied zwischen den Moortypen: Sowohl die Hochmoorprobe HS3 als auch die
Niedermoorprobe SB3 enthielten vergleichsweise hohe Konzentrationen dieser beiden
Elemente. AuBerdem enthielt die Residualfraktion neben As, Al und Fe auch noch grofle
Mengen an organischem C. Aus den Niedermoorproben wurden 64-79% des vorhandenen C
extrahiert, aus den Hochmoorproben 46-69%. Das erschwert eine Aussage dariiber, wie das
residuale As gebunden ist. Es ist moglich, dass schwer l6sliche Verbindungen mit der
organischen Substanz oder Organometallverbindungen vorliegen, moglicherweise ist As auch
in der Mineralphase schwer 16slicher Minerale eingelagert. So konnen Granite, welche das
Untergrundgestein im Schldppnerbrunnen darstellen, beispielsweise zwischen 1 und 15
mg/kg As (Onishi & Sandell 1955; Boyle & Jonasson 1973) enthalten. Fiir den variskische
Fichtelgebirgs-Kerngranit im Gebiet Schloppnerbrunnen II werden auBlerdem Fe,O;-
Konzentrationen von 5,7 g/kg und FeO-Konzentrationen von 16,3 g/kg, sowie Al,O;-
Konzentrationen von 116 g/kg angegeben (Stettner 1964).

Hohe As-Anteile in der residualen Fraktion wurden auch in anderen Studien gefunden. So
fanden Turpeinen et al. (1999) bei einer Extraktion in fiinf Schritten 53-61% des As in der
Residualfraktion wieder. Vergleiche der extrahierten Mengen nach Literaturangaben anderer
Autoren sind allerdings mit Vorsicht zu betrachten, da fiir sequentielle Extraktionen von Torf
verschiedene Methoden zur Anwendung kamen. Das Ergebnis von Turpeinen et al. (1999)
macht allerdings deutlich, dass es sehr wahrscheinlich ist, dass Torfmaterialien nicht
vollstdndig in die verschiedenen Fraktionen aufgelost werden konnen, so dass sich in der

residualen Fraktion noch As befindet.
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4.3.2 Zusammenhange von organischer Substanz und Metallverbindungen in
den untersuchten Torfen

Die Auswertung der Bindung von As an die organische Substanz der Torfproben wird
dadurch erschwert, dass sowohl in Fraktion 4 (0,2 M NH,OH-HCI) als auch in Fraktion 5 (0,1
M NayP,05) groBlere Mengen C sowie auch Fe und Al gelost wurden.

Ein groBer Anteil des insgesamt extrahierten organischen C wurde bereits in der Fraktion 4
gelost. Allerdings unterscheiden sich die beiden Fraktionen in ihren Anteilen von C:As sowie
auch C:Fe und C:Al.

Die unter Kapitel 4.2.5 durchgefiihrte Schitzung zeigt, dass das in Fraktion 4 geldste As der
Niedermoorproben groBtenteils aus der Auflésung von Verbindungen mit Fe, Al und Mn
stammen sollte. In den Hochmoorproben konnte allerdings auch ein groBBerer Anteil des As in
Fraktion 4 aus der organischen Substanz stammen. Konkretere Aussagen sind mit der
durchgefiihrten Schétzung nicht moglich und miissten mit anderen Methoden, z.B.
spektroskopischen Analysen, gestiitzt werden. Die Ergebnisse zeigen allerdings, dass es bei
der Extraktion des an reduzierbare Fe- oder Mn-Verbindungen gebundenen As zu einer
Uberlappung mit der organisch gebundenen As-Fraktion gekommen ist. Sehr wahrscheinlich
ist dies darin begriindet, dass sich wihrend der Extraktion Organometall-Verbindungen geldst
haben.

Diese Verbindung kdnnen einerseits darin bestehen, dass organische Substanz verschiedene
Fe- oder Al- haltige Mineralpartikel ummantelt (Huang et al. 1977; Vermeer et al. 1998;
Redman et al. 2002) oder andererseits, dass Metallkationen wie z.B. Fe oder Al die
organischer Substanz komplexieren und so zu deren Sabilisierung beitragen (Boudot et al.
1989; Schulten & Leinweber 2000; Stevenson 1994).

Das bedeutet, dass die Reduktion und Losung verschiedener Metallverbindungen, u.a. auch
auf Grund der niedrigen pH-Wert des Extraktes, zur Freisetzung organischer Substanz fithren
kann.

Priezel et al. (2007) beschreiben, dass im H2-Horizont eines Histosols 45% des Fe an die
organische Substanz gebunden vorlag. Auerdem wies der H2-Horizont eines nahe gelegenen
Moores (Schloppnerbrunnen I) als Haupt-Fe-Bestandteile 45% Fe(Ill)oxalat auf, ferner 22%
Biotit, 32% Ferrihydrit und Goethit sowie 1% Fe-Monosulfid (Prietzel et al. 2007b). Geht
man davon aus, dass im Moor Schldppnerbrunnnen II eine dhnliche Verteilung der Fe-
Verbindungen vorliegt, wire die Freisetzung von As, welches an organische Substanz
gebunden ist, zumindest teilweise an die reduktive Losung von Metallverbindungen

gekoppelt.
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4.3.3 Diskussion der angewandten Extraktionsmethode

Im Vergleich zu den As-Konzentrationen der Gesamtaufschliisse betrdgt die
Wiederfindungsrate des As bei der sequentiellen Extraktion 43-161%. Ursédchlich fiir diese
groferen Abweichungen sind starke Schwankungen der As-Verteilung in den Torfproben auf
kleinem Raum. Die Torfproben lieBen sich im feldfeuchten Zustand nicht geniigend
homogenisieren, um diese Schwankungen zu vermeiden. Das zeigt sich darin, dass in den
Proben mit geringen Wiederfindungsraten an As auch geringere Mengen an Fe und Al
gefunden wurden, in den Proben mit héheren Wiederfindungsraten von As war es umgekehrt
(Tabelle 4-6). In den Proben mit As- Wiederfindungsraten von 86-122% lagen auch die
Wiederfindungsraten fiir Fe bei 72-101% und die von Al bei 91-112%.

Starke Schwankungen in den Wiederfindungsraten zeigten sich auch bei Gonzalez et al.
(20006), sie fanden je nach Vorbehandlung der Proben 19-100% des As wieder.

Die sequentielle Extraktion ist eine vieldiskutierte und oft angewandte Methode (z.B. Tessier
et al. 1979; Wenzel et al. 2001; Krysiak & Karczewska 2007; Bacon & Davidson 2008). Thre
Vorteile liegen darin, dass sie relativ einfach durchzufiihren ist sowie eine operative
Fraktionierung vorgenommen wird und so ein potentielles Risiko von Umweltkontaminanten
aufgezeigt werden kann (Bacon & Davidson 2008; Wenzel et al. 2001). AuBlerdem kénnen
Aussagen iiber grofere Probenmengen getroffen werden. Aus diesem Grund ist die
sequentielle Extraktion eine weit verbreitete und wichtige Methode bei der Bestimmung der
Fraktionierung von Elementen in Bdoden oder anderen festen Umweltproben (Krysiak &
Karczewska 2007).

Allerdings sind keine konkreten Aussagen iiber die Bindung an bestimmte Mineralphasen
mogliche ohne zusétzliche spektroskopische Untersuchungen.

Die Nachteile der Methode liegen im Fehlen der Selektivitit der Reagenzien und in der
Abhéngigkeit der Ergebnisse von der Auswahl der Extraktionsprozedur (Filgueiras et al.
2002; Nolan et al. 2003). AuBerdem konnen ungeniigende Auflosung der Zielphasen,
Readsorption und Umverlagerungen der extrahierten Elemente die Ergebnisse beeinflussen
(Krysiak & Karczewska 2007).

So zeigt sich auch in diesem Versuch, dass die sequentielle Extraktion eine Aussage iiber das
Potential der As-Mobilisierung liefern kann. In der Natur wird die Freisetzung des As aber
durch das Zusammenspiel verschiedener Umweltbedingungen gesteuert. Auch war es nicht
moglich, eine konkrete Aussage iiber die Bedeutung einzelner Elemente bzw. deren
Verbindungen mit As zu erlangen, da in den verschiedenen Fraktionen stets eine Vielzahl von
Elementen gelost wurde. Besonders auffillig war das Losen der organischen Substanz

zusammen mit der mineralischen Phase. Da diese beiden Phasen mit groBer
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Wahrscheinlichkeit miteinander durch Organometall-Komplexe gekoppelt sind, wiirde auch
der Umtausch der Extraktionsreihenfolge zu keiner besseren Auftrennung fithren. Diese
Problem ist bei organischen Boden bekannt (Huang & Kretzschmar 2010).

Ein weiterer kritischer Punkt ist die Durchfilhrung der Extraktion unter oxischen
Bedingungen, da Sulfide unter oxischen Bedingungen gelost werden konnen und das darin
enthaltene As falschlicherweise in anderen Fraktionen wieder gefunden werden konnte.
Moglicherweise wire es sinnvoll, die sequentielle Extraktion von Torfproben stirker an
moglichen Verdnderungen der Umweltbedingungen und den daraus folgenden
Verdnderungen der Torfe, beispielsweise Mineralisation durch erhdhten Sauerstoffzutritt oder
schrittweise Verdnderungen der pH-Werte, auszurichten, als an einzelnen Bindungsphasen.
Damit konnten Reaktionen auf Umweltveranderungen besser abgeschétzt werden als mit der
reinen Untersuchung von As-Bindungspartnern, wie sie beispielsweise durch die
spektroskopischen Methoden ermdglicht wird. In Kombination mit anschlieBenden
spektroskopischen Untersuchungen konnten mit Sicherheit auch die fiir die entsprechenden

Reaktionen verantwortlichen As-Bindungsformen genau ermittelt werden.

4.3.4 Fazit der sequentiellen Extraktion

Die vorliegenden Ergebnisse zeigen Unterschiede bei der Bindung von As in Hoch- und
Niedermoortorfen auf. In den Niedermoortorfen, in denen hohere As-Mengen gebunden
waren, war das Potential der Freisetzung von 16slichem und austauschbarem As hoher als in
den Hochmoorproben. In allen Torfproben waren mindestens 26% des As an reduzierbare Fe-
und Mn-Verbindungen gebundenen. Aufgrund der in dieser Fraktion freigesetzten hohen
Mengen organischen C kann man davon ausgehen, dass es sich bei den geldsten
Verbindungen zu einem betrichtlichen Teil um Organometallkomplexe handelt. Das macht
eine Aussage iiber die konkrete Bindungsform von As schwierig. Allerdings wiesen die
ermittelten Korrelationen zwischen As und Fe, Al sowie Mn in den minerotrophen Mooren
deutlich auf eine bedeutende Rolle der vorhandenen Fe-, Mn- und Al- Verbindungen fiir die
Sorption von As im Torf hin. In Torfen wurden z.B. als Ferrihydrit, Goethit, Biotit,
Monosulfid, Vivianit, Pyrit, Siderit, Markasit, Jarosite, Mangandioxid, Hornblende, Feldspite
sowie Tonminerale z.B. Illite, Chlorite, Vermiculit und Kaolinit gefunden (Gottlich 1980;
Richardson et al. 2000; Wiist et al. 2002; Prietzel et al. 2007b; Lopez-Buendia et al. 2007).

Die organische Substanz als Bindungspartner fiir As scheint in den Hochmoorproben
bedeutsamer zu sein als in den Niedermoorproben. So wurde in den Hochmoortorfen ein
groBerer Anteil organischer C in der an reduzierbare Fe- und Mn-Oxide gebundenen As-

Fraktion gefunden als in den Niedermoorproben. Auflerdem wurde mehr As in der organisch
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gebundenen As-Fraktion sowie der restorganisch und Sulfid-gebundenen As-Fraktion
wiedergefunden.

Wie bereits bei vorangegangen Versuchen anderer Autoren, war es nicht moglich, mit den
verschiedenen Fraktionsschritten die Gesamtheit des gebundenen As zu 16sen. Das zeigt zum
einem eine sehr stabile Bindung des As der residualen Fraktion an das Torfmaterial, zum

anderen aber auch die Begrenztheit der Methode der sequentielle Extraktion.
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4.4 Fourier-Transform-Infrarot-Spektroskopie (FTIR)

4.4.1 FTIR-Spektren der Referenzproben

Sowohl die Hochmoorprobe als auch die Huminsdureprobe zeigten nach der Zugabe von As
oder Fe (Abschnitt 3.5.1) in den FTIR-Spektren eindeutig zuordenbare Banden. Nach der
Zugabe von Fe(I)SO4-Heptahydrat plus As unter anoxischen Bedingungen erschien sowohl
im Torf als auch in der Huminsdure eine markante, wenn auch sehr kleine Bande bei 833 cm’
(Abbildung 4-6). Wenn nur As zur Hochmoorprobe gegeben wurde verschob sich dieser Peak
auf 825 cm™, wurde aber wesentlich markanter (Abbildung 4-6).

Eine weitere markante IR-Absorption trat bei beiden Referenzmaterialien im Bereich der
Wellenzahlen 1350-1351 cm™ auf, nachdem As bzw. Fe(II)SO,-Heptahydrat und As
hinzugegeben worden waren. Bei bloBer Zugabe von As zu den Torfproben tauchte eine
weitere Bande bei 1376 cm™ auf (Abbildung 4-6). Bei der Zugabe von 0,2 M Fe(II)Cl; und
As deutet sich in den Torfproben eine Bande bei 800 cm™ an, welche sich nach der Zugabe
von 0,4 M Fe(IIl)Cl; + As deutlich herausbildet (nicht dargestellt, Anhang A4 unter
,»Referenzproben*).

In der Huminséureprobe zeigt sich eine Absorption bei 470 cm™, welche nach der Zugabe von
Fe(I1)SO4-Heptahydrat unter anoxischen Bedingungen zuriickbildet. Dafiir erscheint nach der
Zugabe von Fe(II)SO4-Heptahydrat sowohl unter oxischen (nicht gezeigt) als auch unter
anoxischen Bedingungen eine markante Bande bei 600 cm™', welche sich nach der Zugabe
von Fe(I)SO4-Heptahydrat unter anoxischen Bedingungen auch in den Torfproben findet
(Abbildung 4-6).

Tabelle 4-7: Wichtige Eigenschaften der beiden Referenzproben.

Probe Hochmoortorf (SM1) Fluka Humins&ure
C [%] 50 50

As [mg/kg] 7,1 38

Fe [mg/kg] 555 12722

S [mg/kg] 5945 5153
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Die Huminséureproben zeigte auBerdem eine Bande bei 912 cm™', welche sich bei Zugabe
von Fe(I1)SO4-Heptahydrat unter anoxischen Bedingungen zuriickbildete (Abbildung 4-6).
Die Huminsduren, die unter oxischen Bedingungen mit Fe und As versetzt wurden, zogen

nach der Trocknung sehr stark Wasser und konnten daher nicht mit der FTIR untersucht

werden.
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Abbildung 4-6: FTIR-Spektren von Hochmoortorf (links) sowie Huminsdure (rechts), welche unter
anoxischen Bedingungen mit Fe(I1)SO,4, Fe(I1)SO4 + As(I1I) sowie As(III) versetzt wurden.

4.4.2 FTIR-Spektren der Torfproben und des Sphagnum-Mooses

In allen 15 untersuchten Torfproben, der zwei minerotrophen Moore (SB und GB) sowie des
Hochmoores Schloppnerbrunnen (HS), fanden sich unterschiedlich starke Absorptionen um
470 cm™ (Abbildung 4-7 links), mit geringer Absorption fand sie sich auch im Sphagnum-
Moos des Schloppnerbrunnens (nicht gezeigt, Anhang A4 unter ,,Torfproben®).

In den untersuchten Niedermoorproben, mit Ausnahme der Probe GBS, fand sich auBlerdem
die Bande bei 800 cm’ wieder (Abbildung 4-7 links). In den Hochmoorproben des
Schléppnerbrunnen wurde diese Adsorption nicht gemessen.

Eine geringe Absorption bei 900 cm™ fand sich in den untersuchten Hochmoorproben ohne
irgendeine Behandlung (HS1, HS4, SM1) sowie in den Niedermoorproben SB1, SB7, GBS
und dem Sphagnum-Moos. In allen anderen Niedermoorproben lag eine Absorption bei

912 cm™.
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Abbildung 4-7: FTIR-Spektren von Proben aus den vier verschiedenen Mooren vor (links) und nach
der Sorption mit As(V) unter oxischen Bedingungen ohne anschlieBende Desorption (rechts).

Nach der Sorption mit As(V) erschien in allen Torfproben eine markante Bande im Bereich
von 825-826 cm™ (Abbildung 4-7 rechts), bei der es sich wahrscheinlich um eine
Verschiebung der Bande bei 833 cm™ handelt, die in den Referenzproben gefunden wurde.
Des Weiteren erschien Sorption mit As(V) eine Schulter bei 866 cm™ (Abbildung 4-7).,
welche aber bei gleichzeitiger Zugabe von Fe(Ill) und As nur in Probe SM1 aus dem
Hochmoor Store Mosse wieder zu finden war (nicht gezeigt). Die wohl markanteste IR-
Absorption nach der Sorption mit As(V) lag bei 1384 cm™ und wurde in allen vier Proben
gefunden (Abbildung 4-7 rechts). Die in den beiden Referenzproben ermittelte Bande bei
1351 cm™ deutete sich als Schulter bei 1355-1359 cm™ auf der Bande 1384 cm™ an.

4.5 Diskussion der FTIR-Spektren

In den Absorptionsspektren der Torfproben erscheinen einheitlich einige Banden, welche
typisch fiir Torfe sind (Twardowska & Kyziol 1996). Bei den Banden um 1600-1630 cm ',
bei 1400 und 1040 cm™' (Abbildung 4-7) handelt es sich wahrscheinlich um funktionelle
Carboxylgruppen der Humin- und Fulvosiuren. Die Absorptionen mit den Maxima bei 3380
(nicht dargestellt) und 1620 cm ' entsprechen Wasser. Die Banden bei 2850 and 2920 cm'
(nicht dargestellt) entstehen durch harmonische Schwingungen der CH,- und CH;-Gruppen.
Des Weiteren stehen schmale Banden bei 1512 und 1266 cm ' mit stickstoffhaltigen
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organischen Verbindungen wie z.B. Amiden in Zusammenhang (Twardowska & Kyziol
1996).

Die Spektren der Torfproben zeigten eine groBe Ahnlichkeit mit der des Torfmooses. So
zeigten sich in den untersuchten Torfproben Banden bei 470 cm™ und 600 cm™, die auch mit
geringerer Absorption im Spektrum des Sphagnum-Mooses aus dem Schléppnerbrunnen
vorhanden waren, sowie die Bande bei 900 cm™. Das Vorhandensein dieser Banden sowohl
im Moos als auch im Torf impliziert, dass diese Bindungsmechanismen bereits im Torfmoos
vorhanden waren und wahrscheinlich nicht wéhrend oder nach der Torfentstehung entstanden
und somit nichts mit an Torf sorbierten As oder Fe zu tun haben.

Da es sich bei den untersuchten Proben um eine komplexe Matrix handelt, kann keine genaue
Aussage zur Bindungsart gemacht werden, welche die Bande bei 470 cm™ erzeugt. In der
Literatur wurden Bande in diesem Bereich z.B. als As-S-Schwingung interpretiert
(Schokrates 1980), oder aber auch als eine Bindung von Fe an Sauerstoff oder Sulfat (Tabelle
4-8). Die entsprechende IR-Absorption bei der Huminsséure ist wahrscheinlich durch Fe oder
S verursacht, welche sich bereits in hohen Konzentrationen in der Probe befanden (Tabelle
4-7). Bande bei 600 cm™ wurden in der Literatur verschiedenen Fe-Oxiden oder einer
Sulfatgruppe zugeordnet (Barham 1997). Die Absorption bei 900 cm™, welche in den drei
Hochmoorproben und wenigen Niedermoorproben sowie auch im Sphagnum-Moos zu finden
war, deutet darauf hin, dass sich schon vor der Torfbildung eine AsO-C-Bindung (Shagidullin
& Pavlova 1963) im Torfmoos befunden haben kann. Absorptionsbanden der Torfproben, die
nicht im Sphagnum-Moos gefunden wurden, liegen bei 800 cm™, ~833 cm™, 866 cm™, 1351
cm’, 1360 cm™, ~1380 cm™ und 2427 cm™.

Dabei heben sich die Niedermoorproben, auler Probe GB 5, durch eine IR-Absorption bei
800 cm™ von den Hochmoorproben ab. Diese Bande wird wahrscheinlich durch eine As-O-
Schwingung verursacht (Tabelle 4-8). Da diese Bande nur im Zusammenhang mit der
Fe(III)Cl; —Zugabe bei den Referenzproben auftritt, kann man auf eine Bindung von As {iber
Fe(Ill) an die Festsubstanz schlieBen. Auch im Vergleich mit der Literatur ldsst sich
schlussfolgern, dass es sich bei dieser Adsorption um eine Bindung von As an eine Fe-
Verbindung handelt, welche in den Hochmoorproben nicht nachweisbar ist (Tabelle 4-8). Da
sich in den Niedermoorproben wesentlich hoheren Konzentrationen an Fe befinden (Tabelle
4-1), ist es durchaus nachvollziehbar, dass in diesen Proben eher eine Bindung von As an Fe-
Verbindungen zu finden ist.

Die weiteren ermittelten Banden in den Spektren der Torfproben lassen sowohl auf das
Vorhandensein von direkten Bindungen von As an die organische Substanz als auch auf Fe-

Briickenbindungen schlieflen:
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Eine Bindung von As an die organische Substanz iiber Fe-Briickenbindungen wird
wahrscheinlich durch die Bande bei 825-826 cm™ (Sharma et al. 2010) prisentiert, welche
nach der Zugabe groBerer Mengen As (5 mg As/g Torf) zu den Torfproben zu finden war.
Diese Bande befindet sich in guter Ubereinstimmung mit der Bandenposition fiir As, welches
iiber eine As-O-Fe-Bindung adsorbiert wird (Lumsdon et al. 1984; Chabot et al. 2009; Sharma
et al. 2010) (Abbildung 4-6), und liefert einen Hinweis auf eine Fe-Briickenbindung. Die
Verschiebung der Bande ist mdglicherweise in unterschiedlichen As/Fe- Verhiltnissen
begriindet (Jia et al. 2007).

Bei der Schulter nahe 866 cm™ in den Torfproben nach der Sorption mit As bzw. in Probe SM
nach der Sorption mit Fe und As kann es sich ebenfalls um eine As-O-Bindung handeln (siche
Tab. 4-8), wahrscheinlich ist eine v(As—O)-C-Bindung.

Fir die Absorptionen bei 1350-1351 cm™, die in den Referenzproben gefunden wurden,
nachdem As und Fe(II)SO4-Heptahydrat hinzugegeben worden waren, konnten bisher keine
entsprechenden Absorptionen in der Literatur gefunden werden. Das gilt auch fiir die Bande
bei 2427 cm’. Sie konnte durch eine S-H-Gruppe ausgeldst sein (Socrates 1980) und
impliziert moglicherweise eine Bindung von As an organische Substanz.

Die markante IR-Absorption um die Wellenzahl 1360 cm™ weist auf eine Bindung von As
iiber Carboxyl-Gruppen (COO’) hin (Francioso et al. 1998; Hesse et al. 2012). Da diese
Absorptionen aber nur nach einer Zugabe von hohen As-Konzentrationen zu den Proben
auftauchen, zeigt sich, dass diese Bindung von As an die organische Substanz nur bei hdheren
Beladungen mit As nachweisbar ist.

Die Banden bei 1375-1384 cm™, die in den Torfproben gefunden wurden, werden in der
Literatur zumeist als Streckschwingungen von Carboxyl-Gruppen (COO-) interpretiert
(Tabelle 4-8) und implizieren ebenfalls eine direkte Bindung von As an das organische
Material.

Die Banden bei 825 cm™, 866 cm™ und 1384 cm™ zeigen, dass neben der Bindung von As
iiber Fe-Briicken auch die direkte Bindung von As an die organische Substanz ein
Mechanismus der As-Bindung in organischen Boden ist. Die entsprechenden Banden konnten
mittels FTIR-Spektren aber erst nach hohen As-Zugaben nachgewiesen werden.

Dabher ist es gut moglich, dass andere Bindungsmechanismen an die organische Substanz eine
bedeutsame Rolle spielen, hier aber nicht nachweisbar waren, weil der Vergleich der
untersuchten Proben mit einer Torfprobe ohne As nicht moglich ist. Mdglicherweise spielen
Bindungen iiber organische Schwefelgruppen eine Rolle, wie sie von Langner et al. (2011)
postuliert wurde. Diese Bindung von As(Ill) sollte vor allem in S-reichen anoxischen,

organischen Boden von Bedeutung sein (Langner et al. 2011). Fiir diese Bindungsform
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konnten aber fiir FTIR-Spektren keine Referenzen gefunden werden, so dass sie an den
vorhandenen Spektren derzeit nicht nachvollziehbar ist.

Ein weiterer Bindungsmechanismus von As in Niedermoorproben wird durch die Bande bei
800 cm™ reprisentiert. Diese Bande deutet auf die Bindung des As an Fe-Minerale hin. Da
diese Bande nur in den Niedermoorproben auftrat, kann man davon ausgehen, dass dort die
Bindung iiber Fe-Minerale zusétzlich eine wichtige Rolle spielt.

Die mittels FTIR ermittelten Ergebnisse sind konform mit denen der sequentiellen Extraktion:
Auch hier zeigte sich, besonders fiir die Niedermoorproben, eine Zusammenhang vom Gehalt
an Fe, Al und Mn mit den As-Konzentrationen in den Proben. Des Weiteren zeigte auch die
sequentielle Extraktion, dass das As in allen Torfproben auch an die organische Substanz

gebunden wird.

Tabelle 4-8: Absorptionsbanden nach As- oder Fe- Zugabe, und entsprechende Bindungsmechanismen
oder Schwingungen aus Referenzliteratur, vs — symmetrische Streckschwingung.

diese Studie Literatur

Wellenb_?remh Art der Probe Wellenb_cl:relch Bmdungsmechamsm Referenz
[cm™] [em™] us bzw. Schwingung
469-473 Torfproben Fe-O Rao et al. 2009
Niedermoortorfe
469-471 nach Sorption mit ~480 As-S Socrates 1980
As
470 Huminsédure aox 470 Fe-SO, Barham 1997
470 Huminsdure ox + Fe
Referenztorf aox + Hématit Fe,03,
599 Fe(I)SO4- 600 Schwertmannit Barham 1997
Heptahydrat
Huminsiure aox +
600 Fe(I)SO,- 607 SO, Barham 1997
Heptahydrat
602 Goethit Barham 1997
797-799 Niedermoorproben <800 As-OFe Adamzeg Tl(; e
Niedermoortorfe
795-798 nach Sorption mit 794 Goethit Barham 1997
As und As+Fe
Referenztorf aox + OH-Gruppe von
800 FeCl + As 800 Aol Russell 1979
Huminsaure ox + Fe Goldberg &
800 (nur leicht) 793 As-O Johnston 2001
797 Huminsdure aox ~800 AS-Ocomplexed Mynle ;1;; S
795 v(As—O) Parikh et al. 2008
Torfe nach Sorption Chabot et al.
825-826 it As und As+Fe 838 %2 As-O-Fe 2009
825 Referenstorfaox+ 822 As-0 Jia et al. 2007
Huminsiure aox + Sharma et al.
833 As 833 As-Fe-OM 2010
Lumsdon et al.
834 vs As-O(Fe) 1984
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diese Studie

Literatur

Wellenbereich

1 Art der Probe
[em™]
266 Torfe na(.:h Sorption
mit As
SM nach Sorption
se mit As+Fe
900 Torfproben
912 Huminséure + Fe
1351 Referenztorf aox +
As
Referenztorf aox +
1351 Fe(I)SO, 7 H,O +
As
1353 Huminséure aox +
Fe(III)SO4 7 H,O
+As(I1I)
1376 Huminséure aox
1380 Huminséure ox + Fe
1384 Torfe nach Sorption
mit As und As+Fe
Torfe nach Sorption
o As und As+Fe
2399 Referenztorf aox +
As

Wellenbereich  Bindungsmechanism
us bzw. Schwingung

[em™]

854- 861

858
858
~870

~900

1340

1350-1480

1390
~1394

1300 - 1420

1370-1392
1390
1390

1390

1381-1387

~2400

As-O

As-O
Vas(As-0)
Vas(As—0)

AsO-C

Fe to the OM via
COO

methyl and
methylene groups

COO

aromatische v(C-H)
vs COO-

vs COO-
vs COO-in HA
vs COO-

carboxylate groups
linked to aromatic
rings

V,s CH3

S-H

Referenz

Jia et al. 2007

Goldberg &
Johnston 2001
Parikh et al. 2008
Myneni et al.
1998
Shagidullin &
Pavlova 1963

Sharma et al.
2010

Shagidullin &
Pavlova 1963

Rao et al. 2009
Redman et al.
2002

Pike et al. 1993

Cabaniss 1991

Fu & Quan 2006
Sharma et al.
2010

Francioso et al.
1998

Shagidullin &
Pavlova 1963

Socrates 1980
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4.6 Sorption und Desorption von As(l11) und As(V)

4.6.1 Sorption und Desorption von As(l11) unter anoxischen Bedingungen

Unter anoxischen Bedingungen sorbierten alle vier untersuchten Torfbdden As(IIl) (Tabelle
4-10).

Es wurden Freundlich-Isothermen zur Beschreibung der Sorption verwendet (Abbildung 4-8),
da bei den durchgefiihrten Experimenten keine Sorptionsmaxima, also keine vollstindige
Beladungen der Oberflichen, erreicht wurden. Die Sorptionsisothermen der Hochmoortorfe

zeigten einen flacheren Verlauf als die der Niedermoortorfe (Tabelle 4-10).

A) B)
100 4 Sorptionsisotherme 100 H Sorptionsisotherme
—— Desorptionsisotherme —— Desorptionsisotherme
—. 80 _. 80
2 2
2 £
= 60 1 = 60 1
Q 2
K] o)
? 40 - & 40 -
] (2]
< <
N W 20 |
0 1 0 1
0,0 0,5 1,0 1,5 2,0 2,5 0,0 0,5 1,0 1,5 2,0 25
As-Losungskonz. [mg/l] As-Losungskonz. [mg/l]
C) D)
100 | Sorptionsisotherme 100 ~
—— Desorptionsisotherme
_. 80 . 80
2 2
g g
= 601 = 60
o @
K] o)
S 401 Q40
< <
20 1 20 1 Sorptionsisotherme
—— Desorptionsisotherme
0 0
T T T T T T T T T T
0,0 0,5 1,0 1,5 2,0 2,5 0,0 0,5 1,0 1,5 2,0 2,5
As-Losungskonz. [mg/l] As-Losungskonz. [mg/l]

Abbildung 4-8: Freundlich-Isothermen der Sorption und Desorption von As(II) an verschiedene
Torfbdden unter anoxischen Bedingungen, ohne die Zugabe von Formaldehyd A) Probe SM1, B)
Probe HS4, C) Probe SB1 und D) Probe GB3.

Die Parameter K¢ und n der Freundlich-Isothermen (Tabelle 4-9) kénnen zum Vergleich der
Proben untereinander sowie zum Vergleich verschiedener Studien verwendet werden. Der

Freundlich-Koeffizient Ky, welcher der Steilheit der Kurve beschreibt, charakterisiert die
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Affinitdt des Stoffes zur Oberfliche des Sorbenten, also die Sorptionskapazitit. Der
Koeffizient n beschreibt die Kriimmung der Kurve und damit die Anderung von Kf in

Abhingigkeit von der Gleichgewichtskonzentration der Losung (Yang 1998).

Tabelle 4-9: Parameter der Freundlich-Isothermen zur Sorption von As(IIl) an verschiedenen
Torfmaterialien.

Probe Ke[mg' ™ 17" - kg"] n R’
Hochmoor Store Mosse (SM1) 12,8 0,95 0,99
Hochmoor Schléppnerbrunnen (HS4) 22,8 1,09 0,99
Niedermoor Schléppnerbrunnen (SB1) 26,4 1,13 0,99
Niedermoor Greifenbachstauweiher (GB3) 64,5 1,56 0,99

Die Torfprobe GB3 aus dem Greifenbachstauweiher hatte die besten Sorptionseigenschaften
(Tabelle 4-9). Die Hoch- und die Niedermoorprobe aus dem Schloppnerbrunnen (HS4 und
SB1) variieren nur geringfiigig in ihren Kf-Werten, obwohl die Gesamtkonzentrationen an Fe
und Al in der Probe SB1 ein Vielfaches iiber denen der Probe HS4 lagen und auch deren pH-
Wert deutlich geringer war (Tabelle 4-1). Die Hochmoorprobe HS4 wies allerdings nach der
Desorption deutlich geringere Konzentrationen an sorbiertem As in der Probe auf (Tabelle
4-10).

Den geringsten KWert wies die Hochmoorprobe aus Schweden (SM1) auf, welche neben
den geringsten Mineralgehalten auch den niedrigsten pH-Wert aufwies.

Die Koeffizienten n der Proben SM1, HS4 und SBI1 lagen um den Wert 1, die Kurven
verliefen also nahezu geradlinig. Das bedeutet, dass im untersuchten Konzentrationsbereich
der Losung die Affinitit von As zur Oberfliche des Torfes nahezu konstant bleibt. In Probe
GB3 mit n=1,6 zeigte sich bei zunehmender As-Konzentration an der Oberfliche des Torfes
eine zunehmende Sorptionsaffinitét fiir As(III) (Tabelle 4-9).

Die Freundlich-Isothermen der Sorption und der Desorption sind nicht identisch. Die
Hysterese war bei den untersuchten Proben umso stirker, je mehr As sorbiert wurde.
Dementsprechend wiesen die Niedermoortorfe eine stiarkere Hysterese zwischen Sorption und
Desorption von As auf (Abbildung 4-8). Auch war der Anteil des desorbierten As bei den
Niedermoortorfen geringer (Tabelle 4-10). Auffillig war, dass in den Niedermoorproben SB1
und GB3 auch wéhrend des ersten Desorptionsschrittes noch weiter As sorbiert wurde
(Abbildung 4-8).

Nach den sechs Desorptionsschritten verblieben in den Torfproben zwischen 11 mg/kg und
76 mg/kg As in den Torfproben ohne Zugabe von Formaldehyd. Das entspricht 6-45% des
zugegebenen As. Es verblieb dabei mehr As in den Niedermoortorfen als in den

Hochmoorproben (Tabelle 4-10).
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Tabelle 4-10: Maximal sorbiertes und desorbiertes As(IIl) in Torfproben mit verschiedenen
Eigenschaften mit und ohne Zugabe von Formaldehyd.

Torf ohne Formaldehyd Torf mit Formaldehyd
As As As As As As
Probe = Moortyp sorbiert  desorbiert  verblieben sorbiert  desorbiert verblieben
[mg/kg]  [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg]  [mg/kg] [mg/kg]
SM1  Hochmoor 24,8 14,3 10,5 25,8 16,5 9,3
HS4 Hochmoor 427 21,6 21,0 - - -
SB1  Niedermoor 48,4 14,3 34,1 28,8 19,3 9,5
GB3 Niedermoor 90,2 14,6 75,6 242 21,9 2.3

Die Uberpriifung der Bodenldsungen nach Sorptionsschritt 5 und 6 auf die Konzentrationen
von As(IIT) und As(V) zeigte, dass die Losungen mindestens 96% As(III) enthielten (Tabelle
4-11). Die Blindwerte enthielten mindestens 99% As(II). Das bedeutet, dass nur ein

vernachléssigbar kleiner Anteil des As(III) oxidiert wurde.

Tabelle 4-11: Prozentualer Anteil von As(IIl) an der Summe von As(II) und As(V) in den Losungen
von Sorptionsschritt 5 und 6.

As(IID) [%] As(III) [%] nach Zugabe von Formaldehyd
Bodenlésung Bodenldsungen Blindwerte Bodenlosung Bodenlosungen Blindwerte
Torfproben ohne Torf Torfproben ohne Torf
SM1 97+1,5 99+0,3 99+0,2 99+0,4 100+0,1 100+0,0
HS4 100+0,2 97+0,7 100+0,1 - - -
SB1 9840,5 99+0,1 100+0,1 99+0,2 100+0,0 100+0,1
GB3 100£0,3 97+0,7 100£0,2 98+0,6 99+0,2 100£0,0

Verianderungen der Bodenldsung im Verlauf des Sorptions- und Desorptionsversuches zeigten
sich in den Bodenlésungen von SB1 und HS4. Die Probe SB1 wurde nach dem dritten
Sorptionsschritt heller und es traten kleine braune Partikel auf, in Probe HS4 traten ebenfalls
kleine weise Fasern auf. Die Messungen der As-Konzentrationen in den Bodenldsungen aller
Proben zeigten allerdings, dass die As-Konzentration der Bodenldsungen sich nicht deutlich
von denen der Blindwerte unterschied. Die Fe-Konzentrationen aller Bodenldsungsproben

wichen nur geringfiigig von einer berechneten Verdiinnungsreihe ab.

4.6.2 Sorption und Desorption von As(l11) unter anoxischen Bedingungen nach
Zugabe von Formaldehyd

Die Sorptionskurven von As(IIl) an Torf bei Zugabe von Formaldehyd verlaufen in den
Niedermoortorfen deutlich flacher als bei der Sorption ohne Zusatz.

Wurde den Torfproben wihrend der Sorptionsversuche Formaldehyd zugegeben, sorbierte in
der Hochmoorprobe SM1 1 mg/kg mehr As (Tabelle 4-10), an den Niedermoorproben
sorbierte deutlich weniger As als in den Proben ohne Zugabe. In den Proben SM1 und SB1

wurde nach der ersten Zugabe von As noch kein As sorbiert, in Probe GB3 fand die Sorption
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sogar erst ab einer As-Konzentration von 1,2 mg/l in der Losung (Sorptionsschritt 5) statt
(Abbildung 4-9).

Die Freundlich-Koeffizienten der Probe SM1 lagen im selben Bereich wie bei der Sorption
ohne Formaldehyd. Die K~Koeffizienten fiir die Niedermoorproben, welche mit Formaldehyd
versetzt wurden, lagen deutlich unter denen ohne diese Zugabe, die n-Werte stiegen allerdings

an (Tabelle 4-9 und Tabelle 4-12).
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Abbildung 4-9: Freundlich-Isothermen der Sorption und Desorption von As(III) an verschiedene
Torfboden unter anoxischen Bedingungen nach Zugabe von Formaldehyd A) Probe SM1, B) Probe
SB1 und C) Probe GB3.

Das Sorptionsvermdgen der Niedermoorproben im gegebenen Konzentrationsbereich ist also
durch die Zugabe der Formaldehydlosung drastisch gesunken. Die erhohten n-Werte deuten
aber darauf hin, dass mit zunehmenden As-Konzentrationsraten der Losung die Sorption

schneller vorangeht.
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Tabelle 4-12: Parameter der Freundlich-Isothermen zur Sorption von As(IIl) an verschiedenen
Torfmaterialien nach Zugabe von Formaldehyd.

Probe Ko [mg™ 17" ke"] n RZ

Hochmoor Store Mosse (SM1) 11,93 1,09 0,997
Hochmoor Schldppnerbrunnen (HS4) - - -

Niedermoor Schloppnerbrunnen (SB1) 13,39 1,38 0,899

Niedermoor Greifenbachstauweiher (GB3) 3,77 2,72 0,899

Nach der Desorption verblieb in den Proben mit Formaldehyd weniger As als in den Proben
ohne Formaldehyd-Zugabe (Tabelle 4-10), wobei der Unterschied in der Hochmoorprobe
SM1 vergleichsweise gering war. Nach der Sorption und Desorption mit Zugabe von
Formaldehyd verblieb wesentlich weniger As in den Niedermoorproben. Das fiihrte dazu,
dass sich in der Hochmoorprobe SM1 schlussendlich ebensoviel As befand wie in der
Niedermoorprobe SB1. Der geringste Anteil an As verblieb nach der Desorption in Probe
GB3, welche zuvor bei der Sorption ohne die Behandlung mit Formaldehyd die grofite As-
Menge angelagert hatte.

Da fiir die Erstellung der Sorptionsisothermen neben einer konstanten Temperatur auch
konstante pH-Werte vorausgesetzt werden, wurden die Schwankungen der pH-Werte im
Laufe des Versuches gemessen. Es zeigte sich, dass bei den Sorptionsversuchen ohne Zugabe
von Formaldehyd die maximale Schwankung bei 0,2 pH-Einheiten lag. Die Zugabe von
Formaldehyd verstiarkte die Schwankungen, so dass sie bis zu 0,6 pH Einheiten umfassten
(Tabelle 4-13).

Aufgrund der anoxischen Bedingungen in den Proben kam es wihrend des Sorptions- und
Desorptionsversuches zur Freisetzung von Fe aus den Proben. In den Niedermoorproben mit
Formaldehyd wurde wéhrend des Sorptionsversuches mehr Fe gelost als in den Proben ohne

Zugabe von Formaldehyd (Abbildung 4-10).

Tabelle 4-13: Maximale pH-Schwankung im Verlauf des Sorptionsversuches von As(IlI) mit und ohne
Formaldehyd.

maximale pH-Schwankung

Probe mit Formaldehyd ohne Formaldehyd
SB1 0.5 0.2

SM1 0.2 0.2

GB3 0.6 0.2

HS4 - 0.2
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Wihrend der Desorption gab es verschiedene Effekte: In Probe SB1, mit den hochsten Fe-
Konzentrationen, wurde in den Proben mit Formaldehyd weiterhin mehr Fe geldst. Der
Unterschied zwischen den Behandlungen betrug zum Ende des Versuches 0,79 mg Fe /g

Probe.
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Abbildung 4-10: Fe-Konzentrationen in den Torfproben im Versuchsverlauf A) Probe SM1, B) Probe
HS4, C) Probe SB1 und D) Probe GB3 (man beachte die verschiedenen Skalierungen).

In der Probe GB3 glichen sich die Fe-Konzentrationen in den Proben bis zur letzten
Beprobung wieder an. In der Probe SM1 waren die Unterschiede zwischen den verschiedenen
Behandlungen sehr gering. Die Differenzen in den Proben GB3 und SM1 betrugen zum Ende
des Versuches jeweils 0,014 und 0,02 mg/g Probe (Abbildung 4-10).

Einfliisse durch die Zugabe von Formaldehyd zeigten sich auch in den Bodenldsungsproben
der beiden Niedermoorproben. In Probe SB1 sank die Fe-Konzentration in der Losung bereits
nach der ersten Probenahme im Vergleich zur Probe ohne Formaldehyd rapide ab. In Probe
GB3 war die Fe-Konzentration der Bodenldsung bei allen Probenahmen deutlich geringer als

bei der Bodenlosung ohne Formaldehyd.
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4.6.3 Sorption und Desorption von As(V) unter oxischen Bedingungen
Unter oxischen Bedingungen sorbierten alle fiinf Torfproben As(V) (Tabelle 4-15). Die
Niedermoorproben im Originalzustand sorbierten dabei deutlich mehr As(V) als die

Hochmoorproben (Abbildung 4-11).
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Abbildung 4-11: Freundlich-Isothermen der Sorption und Desorption von As(V) an verschiedene
Torfbdden unter oxischen Bedingungen A) Probe SM1, B) Probe HS4, C) Probe GB-Fe D) GB3.

Die Freundlich-Isotherme zur Beschreibung der Sorption zeigte fiir die Niedermoorprobe
GB3 einen starken Anstieg (Abbildung 4-11). Allerdings lag ihr Sorptionsmaximum unter
dem fiir die Sorption von As(IIl) unter anoxischen Bedingungen (Abbildung 4-8 und
Abbildung 4-11) und es wurde anschlieBend das gesamte sorbierte As wieder desorbiert.
AuBerdem wurde in der Niedermoorproben GB3 und auch in der behandelten
Niedermoorprobe GB-Fe (siche Abschnitt 3.4.4) nach den ersten beiden Zugaben von As
noch kein As sorbiert, sondern erst ab einer Losungskonzentration von etwa 500 pg/l. In den
Hochmoorproben wurde erst nach der zweiten Zugabe von As, bei einer
Losungskonzentration von ca. 125 pg/l, As(V) sorbiert. Die Sorptionskurven der Proben SM1
und HS4 verliefen dabei flacher als die bei der Sorption von As(IIl). Die Kurve GB-Fe hatte
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den geringsten Anstieg. Fiir die Probe SB1 wurde keine Sorptionskurve erstellt, da auf Grund
eines erhohten Auftretens von As(IIl) in den Bodenlosungen (Tabelle 4-16) keine reine
Sorption von As(V) stattfand.

Die Freundlich-Koeffizienten K¢ der Proben SM1, HS4 und GB3 fiir die Sorption von As (V)
lagen etwa 50% unter denen der Sorption von As(IIl), allerdings sind die Koeffizienten n im
Vergleich groBer (Tabelle 4-12 und Tabelle 4-14). Die Affinitdt der Arsensdure, an den Torf
zu sorbieren, war fiir diese Proben also bei einer Salzkonzentration von 4 mmol KCI1 unter
oxischen Bedingungen geringer als fiir As(III) unter anoxischen Bedingungen. Bei
zunehmender Konzentration des Sorbenten war allerdings fiir diese Proben ein Anstieg der
Sorption zu erwarten.

Erstaunlicherweise wurde aus der Niedermoorprobe GB3 wihrend der Desorption das
gesamte sorbierte As wieder freigesetzt. Auch aus der Probe SB1 wurde wesentlich mehr As
desorbiert als aus den Hochmoorproben. Trotzdem verblieb in der Niedermoorprobe SB1 mit
51% des zugegebenen As das meiste As, gefolgt von Probe HS4 mit 9% des zugegebenen As.
In den Proben SM1 und GB-Fe verblieb jeweils ein As-Anteil von ca. 8§ mg/kg (Tabelle 4-15).

Tabelle 4-14: Parameter der Freundlich-Isothermen zur Sorption von As(V) an verschiedenen
Torfmaterialien.

Probe Ke[mg™ 17" -kg"] n R’
Hochmoor Store Mosse (SM1) 6,45 1,36 0,99
Hochmoor Schléppnerbrunnen (HS4) 13,1 1,61 0,99
Niedermoor Schldppnerbrunnen (SB1) - - -
Niedermoor Greifenbachstauweiher (GB3) 31,6 1,98 0,89
Niedermoor Greifenbachstauweiher  (GB-Fe) 6,8 1,02 0,91
ohne Fe

Wihrend des ersten Desorptionsschrittes wurden in den Probe HS4 und GB-Fe As sorbiert.

Der Verlauf sowohl der Sorptions- als auch der Desorptionskurven von As(V) bei den
Hochmoorproben (SM1 und HS4) erwies sich als fast identisch mit denen unter anoxischen
Bedingungen mit As(III) (Abbildung 4-8 und Abbildung 4-11). Sie zeigten daher auch eine
dhnliche Hysterese wie unter anoxischen Bedingungen. Die Hysterese der Probe GB-Fe war
gering, ebenso die der Probe GB3. Die Hysterese in der Probe GB3 war unter oxischen
Bedingungen wesentlich geringer als unter anoxischen Bedingungen, obwohl diese Probe

auch unter oxischen Bedingungen grof3e Mengen an As sorbiert hatte.
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Tabelle 4-15: Sorbiertes und desorbiertes As(V) in fiinf verschiedenen Torfproben.

Probe Ausgangs-As- zum Endpunkt desorbiertes As Verblieben in
Moortyp Konz. sorbiertes As [mg/ke] Probe
[mg/kg] [mg/kg] &re [mg/kg]
SM1 Hochmoor 7 18,6 11,6 6,9
HS4 Hochmoor 7 432 23,6 17,4
SB1 Niedermoor 33 105,5 422 63,4
GB3 Niedermoor 444 59,8 68,2 -8.,4
GB-FE 17,1 9,7 7,4

Die Messung der Konzentrationen von As(III) und As(V) nach Sorptionsschritt 5 und 6
zeigte, dass die Blindwerte im Mittel mindestens 97% As(V) enthielten (Tabelle 4-16). Auch
in den Bodenlosungen war mit Ausnahme der Probe SB1 der iiberwiegende Teil des As
fiinfwertig (Tabelle 4-16). Probe SB1 zeigte {iiberraschenderweise in den unverdiinnt
gemessenen Proben As(V)-Konzentrationen von nur etwa 14%. Da sich in den zugehdrigen
Blindwerten mindestens 96% As(V) nachweisen lieen ist davon auszugehen, dass es sich

hierbei um eine Reduktion handelt, die wihrend des Versuches innerhalb der Probe stattfand.

Tabelle 4-16: Prozentualer Anteil von As(V) an der Summe von As(III) und As(V) bei den
Sorptionsschritten 5 und 6.

Bodenlésung der Torfproben Blindwerte
As(V) [%] As(V) [%]
HS4 1000 99+0
SM1 9840 98+1
SB1 1416 97+1
GB3 9316 -
GB-FE 9840 99+0

Die Schwankungen der pH-Werte im Laufe des Versuches betrugen <0,2 pH-Einheiten. Eine
Ausnahme bildete Probe SB1, in der wihrend der Desorption die pH-Werte deutlich
anstiegen, so dass die maximale Schwankung 0,8 pH-Einheiten betrug (Tabelle 4-17).

Tabelle 4-17: Maximale pH Schwankung im Verlauf des Sorptionsversuches 2011.

Probe maximale pH-Schwankung
SBI 0,8
GB3 0,2
GB-Fe 0,1
SM1 0,2
HS4 0,2

Aus Probe SB1, der Probe mit den starken pH-Schwankungen und der Reduktion der As-
Spezies, wurden auch signifikante Mengen an Fe gelost. Die Losungen dieser Probe

enthielten bis zu 8,2 mg/l Fe. Insgesamt kam es dadurch zu einem Fe-Verlust von 1,55 mg/g

(Tabelle 4-18).
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Die Bodenlosungen der Probe HS4 enthielten wihrend des Sorptionsversuches bis zu 0,48
mg/l Fe. Nach dem ersten Desorptionschritt sank die Losungskonzentration auf 0 mg/l.
Insgesamt wurden aus dieser Probe 20 nug/g Fe gelost. In Probe GB3 16sten sich beim ersten
und letztem As-Sorptionsschritt geringe Mengen an Fe, die Fe-Konzentrationen erreichten
maximal 0,04 mg/l. Der berechnete Gesamtverlust betrug dabei 2 ug/g. Aus den Proben SM1
und GB-Fe wurde kein Fe gelost.

Tabelle 4-18: Gelostes Fe wahrend der Sorption und Desorption von As(V) an Torfbdden unter
oxischen Bedingungen.

Probe gelostes Fe [mg/g]
SB1 1,55
GB3 0,002
GB3-Fe 0,00
SM1 0,00
HS4 0,02

In den Bodenldsungsproben von SB1 traten bereits zu Beginn des Sorptionsversuches
orangefarbene Ausflockungen auf. Ahnliche Ausfillungen waren auch auf den Torfproben zu
sehen. Dabei unterschieden sich die As-Konzentrationen in den Bodenlésungen aller Proben
nur marginal von denen der Blindwerte. Die Fe-Konzentrationen der Bodenlosungproben
wichen nur geringfiigig von einer berechneten Verdiinnungsreihe ab. Ausnahme war
wiederrum die Probe SBI1, in der die Fe-Konzentrationen wihrend des ersten

Desorptionsschrittes einmalig minimal anstiegen.

4.7 Diskussion der Sorptionsversuche

4.7.1 Sorption von As(l111) und As(V)

Die Freundlich-Koeffizienten waren bei der Sorption von As(IIl) fiir die Proben SM1, HS4
und GB3 hoher als bei der Sorption von As(V) unter oxischen Bedingungen (Tabelle 4-9 und
Tabelle 4-14). Besonders deutlich zeigte sich die erhohte Affinitdt von As(IIl) im Vergleich
zu As(V) bei Probe GB3, einer Probe mit hoherem Mineralgehalt. Der Koeffizient n war
allerdings bei der Sorption von As(V) grof3er.

Die Affinitdt von As(V), an den Torf zu sorbieren, ist also unter den gegebenen Umstédnden
geringer als fiir As(III). Bei steigender Konzentration von As(V) ist allerdings eine
zunehmende Sorption zu erwarten. Probe SB1 kann in den Vergleich nicht mit einbezogen
werden, da auf Grund der pH-Schwankungen wéhrend der Desorption (> 0,5 pH-Einheiten)
und der verinderten Speziierung wihrend der Sorption von As(V) die Bestimmung der
Sorptionsisotherme nicht mdglich war.

Burns et al. (2006) ermittelten fir schwedische Mineralboden mit verschiedenen

Eigenschaften fiir die Sorption von As(Ill) in 1 mM CaSO,-Losung innerhalb von 16 h
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Freundlich-Koeffizienten n zwischen 0,22 und 0,83 sowie K-Werte von 3,2-21 mg'™l"'kg"
Die nachstehenden K;-Werte aus der Literatur wurden fiir den Vergleich in die Einheit mg' ™I
'kg" umgerechnet. Fiir einen tropischen Boden mit hohen Fe- und Al- Konzentrationen
wurden nach Zugabe von 0,01 M CI' und einer Sorptionszeit von 24 h ein Freundlich-
Koeffizient n=0,47 und ein Kf-Wert von 33 mg'™l"'kg" ermittelt (Goh & Lim 2004).

Fiir das Mineral Biotit ermittelte man nach einer Sorptionszeit von 24 h einen Freundlich-
Koeffizienten n von 0.37 und einen K,-Wert von 2,6 mg'"I"'kg" (Chakraborty et al. 2007). Die
Niedermoorboden haben somit mit K,-Werten von 26 und 65 mg'™1"kg" ein vergleichsweise
hohes Sorptionspotential fiir As(III).

Im Vergleich zu definierten Mineralen sind die ermittelten Ke-Werte fiir Moorbdden jedoch
deutlich geringer. Ein mit Fe-Oxid beschichtetes aktiviertes Al-Oxid besall z.B. bei einer

""I"kg" bei einem n von 1,1 (Kuriakose et

Sorptionszeit von 10 h einen Ke-Wert von 302 mg
al. 2004).

Nach der Sorption von As(V) ergaben fiir die verschiedenen schwedischen Mineralbéden in
1 mM CaSO4-Losung innerhalb von 16 h Freundlich-Koeffizienten n zwischen 0,13 und 0,39
sowie, trotz der hohen Salzkonzentration, K-Werte von 9,2-104,8 rngl'nl'lkgn (Burns et al.
2006). Diese K-Werte wurden ebenfalls fir den Vergleich in die Einheit mg'™'kg"
umgerechnet. Verschiedene Boden aus Louisiana und New Hampshire wiesen nach
24stiindiger Sorption Freundlich-Koeffizienten n zwischen 0,27 und 0,84 und K-Werte von
55,3-147 mg'™I"'kg" auf (Zhang & Selim 2005). Fiir verschiedene australische Bodenproben
wurden nach einer Sorptionszeit von bis zu 72 h K-Werte von 1,2-62 mg'™1"kg" ermittelt
(Smith et al. 1999b).

Fiir das Mineral Biotit fand man nach 24stiindiger Sorption einen Freundlich-Koeffizienten n
von 0.38 und einen Ki~Wert von 19,2 mg'™I"'kg" (Chakraborty et al. 2007).

Bei der Sorption von As(V) werden also in anderen Studien zumeist hohere K~Werte
ermittelt als bei der Sorption von As(Ill). Die KWerte der Torfproben liegen mit 6,8-31,6
mg'™1"kg" im Vergleich zu den Werten der verschiedenen Verdffentlichungen im mittleren
bis unteren Bereich.

Die Sorption von As(V) war also durch die gegebenen Versuchsbedingungen beeinflusst,
wenn man davon ausgeht, dass zumindest die Niedermoore auf Grund ihrer hohen Al- und
Fe-Konzentrationen ein grofles Sorptionspotential aufweisen sollten. Ursdchlich fiir die
schlechtere Sorption von As(V) im Vergleich zu As(IIl) ist wahrscheinlich die Konkurrenz
der Cl-lonen mit H,AsO4 aufgrund der verhéltnismdBig hohen KCl-Konzentration in den

zugegebenen Losungen.
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4.7.2 Einflusse auf die Sorption von As(l11) und As(V)

Unabhingig von der Speziierung des As sorbierten die Niedermoortorfe mehr As als die
Hochmoortorfe. Das ldsst auf einen positiven Einfluss von Al- und Fe-Verbindungen auf die
Sorptionsstirke von As schliefen, wie dies bereits auch fiir andere Boden gezeigt wurde (z.B.
Burns et al. 2006; Lombi et al. 1999; Smedley & Kinniburgh 2002; Ladeira & Ciminelli
2004; Livesey & Huang 1981). Auch wies die Hochmoorprobe aus Schweden (SM1) mit den
geringsten Mineralgehalten und dem niedrigsten pH-Wert die kleinste Sorptionskapazitit auf.
Die hoheren Fe- und Al-Gehalte allein kénnen allerdings nicht die bessere Sorption der
Niedermoorproben erkldren, da die Probe SB1 des Niedermoores Schldppnerbrunnen in
Summe eine groBere Konzentration an Fe und Al aufweist als die Probe GB3 aus dem
Greifenbachstauweiher (Tabelle 4-1). Wahrscheinlich spielt die Art und Ausbildung der
vorliegenden Minerale eine bedeutsame Rolle fiir die Sorptionsaffinitit. In Torfen wurden
beispielsweise Ferrihydrit, Goethit oder Monosulfid in verschiedenen Anteilen ermittelt
(Prietzel et al. 2007b). Weitere Fe-haltige Minerale die in Torfen gefunden wurden, sind
Vivianit, Pyrit, Siderit, Markasit und Jarosite. Auch Gemische verschiedener Fe-Oxide und
Fe-Hydroxide (z.B. Limonit, Eisenocker) kommen héufig in Torfen vor (Géttlich 1980;
Lopez-Buendia et al. 2007). Al-haltige Minerale die in Torfen ermittelt wurden, sind
Feldspite sowie die Tonminerale z.B. Illite, Chlorite, Vermiculit und Kaolinit (Wiist et al.
2002; Lopez-Buendia et al. 2007).

Unterschiedliche Sorptionseigenschaften verschiedener Bodenminerale, wie z.B. Goethit,
Héamatit und Lepidokrokit fiir As wurden bereits mehrfach festgestellt (Bowell 1994; Dixit &
Hering 2003; Giménez et al. 2007). Das wiirde auch erkldren, warum die Hoch- und die
Niedermoorprobe aus dem Schldppnerbrunnen (HS4 und SB1) bei der Sorption von As(III)
nur geringe Unterschiede in ihren Ke-Werten aufweisen, obwohl die Gesamtkonzentration an
Fe und Al in der Probe SB1 ein Vielfaches iiber derjenigen der Probe HS4 liegen. Die
Hochmoorprobe HS4 weist allerdings nach der Desorption deutlich geringere
Konzentrationen an sorbierten As auf.

Trotz der Unterschiede beziiglich Sorptions- und Desorptionsverlauf in den Proben aus dem
Schloppnerbrunnen konnte eine starke Hysterese nur unter anoxischen Bedingungen fiir
Probe GB3, der Probe mit der hochsten Sorptionsrate, beobachtet werden. Die
Niedermoorproben, welche generell weniger As sorbierten, wiesen auch geringere Hysterese
auf. Die Unterschiede von Hoch- und Niedermoorproben sind wahrscheinlich durch

verschiedene Sorptionsmechanismen begriindet.
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Generell zeigt die Betrachtung der nach der Desorption in den Torfproben verbliebenen As-
Mengen verschiedene Muster auf. In den Proben aus dem Schloppnerbrunnen, betreffend
sowohl die Hochmoor- als auch die Niedermoorprobe, verblieb nach der Sorption und
Desorption unter oxischen Bedingungen mehr As in den Proben als unter anoxischen
Bedingungen, auch wenn die zuvor sorbierte Menge geringer war. In den Proben SM und
GB3 verblieb unter oxischen Bedingungen weniger As, in Probe GB3 wurde sogar noch mehr
As desorbiert als zuvor sorbiert wurde. Auch dieses verschiedene Verhalten lisst sich nicht
pauschal auf die Gehalte an Fe und Al in den Proben zuriickfiihren, sondern ist mit Sicherheit
von der Art der von diesen Elementen gebildeten Minerale abhéngig.

Neben den Konzentrationen an Fe und Al spielen der pH-Wert und die Beladung der
Oberflachen sowie die Matrix eine Rolle fiir das Sorptionsverhalten von As:

Die pH-Werte der Niedermoorproben lagen mit Werten um 4 in etwa 1 pH-Einheit {iber
denen der Hochmoorproben. Die pH-Abhéngigkeit der Sorption von As(III) und As(V) hing
wiederum stark mit der Beschaffenheit der Sorbenten zusammen. Es zeigte sich, dass die
Sorption von As an amorphen Fe-Oxiden iiber einen weiten pH-Bereich (3-7) fiir beide
Spezies moglich ist. In der Literatur wurde aber bisher nicht von signifikanten Unterschieden
der Sorption bei pH 3 und 4 berichtet. Die Sorption an amorphe Al-Oxide findet in einem pH-
Bereich <8 hauptsédchlich fiir As(V) statt (Goldberg 2002). Generell spielen Al-Oxide als
Sorbenten vor allem in sauren Bdden eine Rolle (Sadiq 1995). Fiir die Sorption von As(V) an
Al-Oxide waren also die pH-Bedingungen giinstiger als fiir die Sorption von As(III).

Die Sorptionskoeffizienten n der Proben SM1, HS4 und SB1 lagen bei der Sorption von
As(IIT) um den Wert 1, die Kurven verlaufen also nahezu geradlinig. Das bedeutet, dass im
untersuchten Konzentrationsbereich der Losung die Affinitdt von As zur Oberfliche des
Torfes nahezu konstant bleibt. In der Probe GB3 und bei der oxischen Sorption auch der
Probe SB1 zeigte sich mit n-Werten >1 bei zunehmender As-Konzentration an der Oberfléche
des Torfes eine zunehmende Sorptionsaffinitit fiir As(IlI). Die Hochmoorprobe HS4 zeigte
unter oxischen Bedingungen bei der Sorption von As(V) n<l, was impliziert, dass eine
grofere Sorptionsaffinitit vor allem bei kleinen As-Beladungen vorhanden ist. Die Beladung
der Oberflachen konnte eine Rolle fiir die unterschiedlichen Sorptionsaffinititen spielen. So
wurde bei pH-Werten >4,6 und hohen Oberflichenbeladungen eine groflere Affinitit der
Sorption von As(III) als des As(V) ermittelt (Burton et al. 2009).

In mehreren Vorversuchen (siche Anhang B4 und B5) und in verschiedenen Studien (z.B.
Bowell 1994; Smith et al. 1999b; Dixit & Hering 2003; Goh & Lim 2004; Ladeira &
Ciminelli 2004; Burton et al. 2009) zeigte As(V) im gegebenen pH-Bereich die besseren

Sorptionseigenschaften als As(IlII), v.a. an positiv geladenen Oberflaichen. Der wohl
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bedeutendste Einfluss fiir das gegenteilige Verhalten im vorliegenden Versuch sollte die
Hintergrund-Salzkonzentration der Losung sein, genauer der Einfluss der Cl-lonen.
Urséchlich ist wahrscheinlich die Konkurrenz der Cl-lonen mit H,AsO, aufgrund der
verhéltnisméfBig hohen KCl-Konzentration in der Hintergrundlosung (4 mM). Der starke
Effekt ist von daher iiberraschend, als in der Literatur der Einfluss von CI" auf die Sorption
von As(V) zumeist als nicht signifikant oder sehr gering beschrieben wird (Livesey & Huang
1981; Xu et al. 2002; Ramesh et al. 2007; Youngran et al. 2007) und KCl in Konzentrationen
von 0,01 M auch als Ionenstarkepuffer verwendet wurde (Nagar et al. 2010). In einem Bericht
von Munoz et al. (2002) wird allerdings gezeigt, dass Cl-Zugaben von 0,25 M die
Sorptionskapazitdt von As(V) an kiinstlichen Schwiammen um 62,9%, bei Schwammen mit
adsorbierten Fe um 32,5% senkten. In anderen Versuchen fiithrten Zugaben von 532 mg/l CI
zu einer Senkung der Sorptionskapazitit von As(V) an aktiviertem Al um 16% (Rosenblum &
Clifford 1984). Allerdings wurde bei Cl-Konzentrationen von 100 mg/l auch von negativen
Effekten auf die Sorption von As(III) berichtet (Negrea et al. 2010).

Da die Hochmoorproben mit ihren deutlich hoheren C-Gehalten eine schlechtere Sorption als
die Niedermoortorfe zeigten, kann man davon ausgehen, dass das Vorliegen hoher Gehalte an
organischer Substanz keinen herausragenden Einfluss auf die Sorption von As an Torfe hat.
Die signifikante Korrelation der Gesamtkonzentrationen an Fe und As im Niedermoor
Schléppnerbrunnen II ldsst auf einen bezeichnenden Einfluss der Fe-Konzentrationen auf die
Sorption von As schlieBen. Eisenoxide sind effektive Sorbenten von As (Tanaka 1988; Sun &
Doner 1996; Fendorf et al. 1997; Raven et al. 1998; Goldberg 2002).

Die schnelle Umwandlung des As(V) in As(IIl) in Probe SB1 bei der Sorption unter oxischen
Bedingungen ist mit groBer Wahrscheinlichkeit auf mikrobielle Tatigkeit zuriickzufiihren.
Offensichtlich sind im wassergesittigten Torf noch teilweise reduzierende Bedingungen
vorhanden, was auch den relativ hohen Anteil geldsten Fe in der Losungsphase erklért.
Jedoch sollte die Losungsphase, welche stindig mit Luftsauerstoff in Kontakt stand, nicht
reduziert gewesen sein.

Oberflachennahen Torfproben im Schloppnerbrunnen, wie der Probe SB1 (0-10 cm), wird
eine hohe mikrobielle Aktivitit im Vergleich zu tieferen Schichten zugeschrieben (Estop-
Aragonés & Blodau 2012). Prinzipiell sind sowohl Eucarioten als auch Procarioten in der
Lage, As(V) zu As(IIl) zu reduzieren und auch umgekehrt (z.B. Macur et al. 2004; Oremland
& Stolz 2005; Rezanka & Sigler 2008; Liao et al. 2011). Von daher ist es moglich, dass in
den oxisch gelagerten Proben As(Ill) gemessen wurde. Fiir die Ermittlung einer

Sorptionsisotherme von As(V) konnten diese Proben allerdings nicht mehr verwendet werden.
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In den Bodenldsungen der Proben SB1 und HS4 kam es zur Bildung verschiedener
Ausflockungen, allerdings ohne dass die As-Losungskonzentrationen beeinflusst wurden.
Diese sollten also das Verhalten von As nicht beeinflusst haben. Man kann also davon
ausgehen, dass es sich bei den im Versuch abgelaufenen Prozessen um Sorption oder
hochstens noch Oberflachenausféllungen von As handelt.

Bei den Versuchen unter oxischen Bedingungen konnte kein Einfluss von gebildeten
Partikeln oder Ausfillungsreaktionen auf die As-Konzentrationen der Losung ermittelt
werden. Die in Probe SB1 vorhandenen Flocken kdnnten allerdings das Losungsverhalten von
Fe geringfiigig beeinflusst haben. Darauf weist der geringe Anstieg der Fe-Konzentration

wéhrend des ersten Desorptionsschrittes hin.

4.7.3 Einfluss der Zugabe von Formaldehyd

Der Einfluss der mikrobiellen Tatigkeit konnte in diesem Versuch nicht ausgewiesen werden,
da bei den ermittelten Ergebnissen nicht klar war, welche Effekte in den Proben durch
Formaldehyd und welche auf mikrobielle Tétigkeit bzw. deren Ausbleiben zuriickzufiihren
sind.

Nach der Zugabe von Formaldehyd zu den verschiedenen Proben zeigte sich bei den
Niedermoorproben eine wesentlich geringere Sorption fiir As(IIl) (Abbildung 4-9), eine
groBere Schwankung der pH-Werte (Tabelle 4-13) sowie eine erhohte Fe-Freisetzung
(Abbildung 4-10). Fiir die Hochmoorprobe SM1 konnte keine Verdnderung festgestellt
werden.

Der Einfluss auf den pH-Wert der Proben war dabei relativ gering. Bereits in einem Versuch
von Tuorminen (1994) fiihrte eine Formaldehydkonzentration von 0,04% in Versuchen mit
Sedimentproben zu einer effektiven Hemmung der Mikroorganismen, ohne den pH-Wert oder
die gelosten Néhrstoffe in den Proben zu verdndern (Tuominen et al. 1994; Kairesalo et al.
1995).

Obwohl Formaldehyd in groBeren Konzentrationen ein starkes Reduktionsmittel ist, wurde in
Versuchen mit Sedimentproben durch die Zugabe von 2%iger Formaldehydlosung die Fe-
Reduktion durch Mikroorganismen gehemmt, aber kein Fe durch Formaldehyd freigesetzt
(Albrechtsen & Christensen 1994). Die Losungskonzentration von Albrechtsen & Christensen
(1994) ist im Vergleich zur im vorliegenden Versuch verwendeten 0,04%igen
Formaldehydlosung hoch. Nichtsdestotrotz fand die Fe-Freisetzung nur in Proben mit hoheren
Fe-Konzentrationen statt. Es ist hierbei nicht nachvollziehbar, ob das Formaldehyd selbst zur
Freisetzung des Fe durch Reduktion fithrte oder ob die Hemmung bzw. Auflésung der

Mikroorganismen dies verursachte.
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In den Bodenldsungsproben der Niedermoorproben zeigt sich ebenfalls der Einfluss des
Formaldehyds auf die Fe-Konzentrationen der Losungen. Die deutlich geringeren Fe-
Konzentrationen in den Bodenlosungen, verglichen mit den Fe-Konzentrationen der
Bodenlosung ohne Formaldehyde oder einer berechneten reinen Verdiinnung der Proben,
deuten darauf hin, dass zumindest ein Teil des Fe nicht mehr in geloster Form vorkam.

In jedem Fall war in den Niedermoorproben die As-Sorption wesentlich stirker gehemmt als
in der Hochmoorprobe. Eine Reduktion des As kann nicht ursdchlich sein, da As ja bereits in
dreiwertiger Form vorlag. Auch sind diese Beobachtungen gegensétzlich zu Ergebnissen von
anderen Autoren, die berichteten, dass in Proben, welche autoklaviert, mit Formaldehyd
versetzt oder gefiltert wurden, eine geringere Freisetzung von As stattfand als in Proben ohne
eine solche Behandlung (Bachofen et al. 1995; Ahmann et al. 1997). Moglicherweise fiihrte
die Freisetzung des Fe zu einer Komplexbildung von As mit Fe, welche verursachte, dass das

in der Losung befindliche As nicht mehr adsorbiert wurde.

4.7.4 Fazit der Sorptionsversuche

Die Ergebnisse dieser Untersuchungen zeigen deutlich, dass Niedermoorproben im Vergleich
zu Hochmoorproben ein groBeres Sorptionspotential fiir As aufweisen. Sie werden aber
beziiglich ihres Sorptionspotentiales stirker von duBleren Faktoren beeinflusst, wie z.B. der
Salzkonzentration der Losung, den Redoxverhiltnissen und der Zugabe von Formaldehyd.
Den herausragenden Unterschied zwischen den Niedermoor- und Hochmoorproben stellen die
hohen Konzentrationen an Fe und Al in den Niedermoorproben dar. Die unterschiedlichen
Mineralkonzentrationen der Proben, welche einen Einfluss auf das Sorptionsverhalten haben,
beeinflussen scheinbar auch das Desorptionsverhalten in den Proben. So entstand fiir die
Niedermoorproben, zumindest unter anoxischen Bedingungen, ein stirkerer Hystereseeffekt
als fiir die Hochmoorproben.

Die hier durchgefiihrten Sorptionsversuche zeigten einen extremen Matrixeffekt fiir das
Sorptionsverhalten von As(V). Die hohe Hintergrundkonzentration an KClI in den Torfproben
fiihrte zu einer vergleichsweise verschlechteren Sorption von As(V) unter oxischen
Bedingungen, wobei vor allem die Niedermoorproben von den hohen Salzkonzentrationen
beeinflusst waren. Ionen wie PO43', NOs5, SO42', CI' und Fe*"”*" sind fast immer gleichzeitig
im Grundwasser vorhanden und konnten die Adsorption und Desorption von As durch
Konkurrenz um Bindungspldtze oder Komplexierung beeinflussen (Ramesh et al. 2007,
Negrea et al. 2010; Oti et al. 2011). Moglicherweise findet in Niedermooren, z.B. im
Greifenbachstauweiher, im Vergleich zu Hochmooren eine erhohte Freisetzung von As(V)

beim Eintrag von hoheren Salzkonzentrationen in den Bodenldsungen statt. Aufgrund des
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starken Matrixeffektes wéhrend der Versuche konnte nicht ermittelt werden, ob die
Freisetzung von Fe wihrend der anoxischen Inkubation des Torfes einen bedeutsamen Effekt
auf die Sorption des As hatte.

Die Salzkonzentrationen in den Losungen dienten der Stabilisierung des pH-Wertes in den
Proben, um Sorptionskurven erstellen zu kdnnen. Man kann aber davon ausgehen, dass unter
natiirlichen Bedingungen die pH- und Redoxbedingungen in Moorbdden stindigen
Schwankungen unterliegen und unter anderem auch von schwankenden Ionenkonzentrationen
in der Bodenlosung des Moores beeinflusst werden. Daher konnen die ermittelten
Sorptionskoeffizienten nur einen Anhalt geben, wie das Moor unter bestimmten Bedingungen
reagieren konnte.

Die Bildung von Partikeln und Ausfillungen konnte in einigen Bodenldsungsproben und
einigen Torfproben beobachtet werden. Da diese allerdings kein As enthielten, kann man
davon ausgehen, dass Fallungs- und Losungsreaktion von As in diesen Versuchen keine oder

nur eine untergeordnete Rolle spielten.

4.8 Methylierungsversuche

4.8.1 Konzentrationen von wasserldslichem As und As-Netto-Methylierung in
der Bodenldsung

Die Gehalte an wasserloslichem As in den Bodenextrakten der inkubierten Torfproben
variierten in Abhéngigkeit der zugegebenen As-Mengen und des Extraktionsschrittes
(Anhang AS8-2). Dabei wurden bei der ersten Extraktion vor dem Inkubationsversuch aus
Probe SB5 im Mittel 0,5 pg/g As und aus Probe SB6 0,3 pg/g As extrahiert. Davon betrug die
Summe der methylierten As-Spezies fiir SB5 0,012 pg/g fiir SB6 0,003 pg/g, die Summe aller
acht analysierten As-Spezies lag bei Probe SB35 bei 0,4 pg/g und bei Probe SB6 bei 0,14 pg/g
(vgl. auch Tabelle 4-20).

Nach der Zugabe der verschiedenen As-Mengen zu den Teilproben wurde in der Probe SBS
bis zu 71% des zugegebenen As bei Behandlung B, 77% bei Behandlung C und 54% bei
Behandlung D sorbiert, in Probe SB6 entsprechend 84%, 46% und 17%. Das heifit, bei
Zugabe hoherer As-Mengen wurde prozentual weniger As sorbiert, wodurch in den Proben
mit den hochsten As-Zugaben die Losungskonzentrationen von As am hochsten waren. Dabei
wurde von Probe SB5 mit der hoheren Torfeinwaage (Trockengewicht) insgesamt mehr As
sorbiert als in Probe SB6. In den Behandlungen A und B stiegen die As-Konzentrationen der
Extrakte von der zweiten zur dritten Probenahme an, das bedeutet, eine steigende Mengen As
wurde aus den Boden desorbiert. Die Desorption aus Probe SB5 war hoher als die aus Probe

SBé6.
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In den Losungsextrakten der zweiten und dritten Extraktion unterschieden sich die Gehalte
des Gesamt-As und die Summe der ermittelten As-Spezies in den Proben deutlich (Tabelle
4-19). Der Anteil des wasserloslichen As, fiir dessen Ermittlung die Proben auf 0,45 um
gefiltert und mit ICP-OES gemessen wurden, war in den Proben signifikant hoher als die
Summe der Spezies, welche nach dem Filtern auf 0,2 um mit HPLC-ICP-MS gemessen
wurden (t = -4,1305; df = 69; p-Wert < 0,01; 95% Konfidenzintervall). Die methylierten As-
Spezies nahmen wiederum nur einen geringen Anteil an der Summe der gemessenen Spezies
ein (Tabelle 4-19). Nach der ersten siecbentdgigen Inkubation betrug die Summe der
methylierten Spezies in den Extrakten zwischen 0,002 und 0,1 mg/kg, wobei es bei den
Parallelproben zum Teil erhebliche Schwankungen gab (Tabelle 4-19). Nach der zweiten
Woche wurden Werte zwischen 0- 0,01 mg/kg erreicht.

Tabelle 4-19: Wasserextrahiertes As, Summe der ermittelten As-Spezies (As(IIl), As(V), MeAs) und

Summe der methylierten As-Spezies nach verschiedenen As(I1I)-Zugaben und zweimaliger
siebentdgiger Inkubation (n=3), n.n.-nicht nachweisbar.

Nach erster Inkubationswoche Nach zweiter Inkubationswoche
As(IIT) YAs-
Zugabe  Asges. Y As-Spezies Y methylierter As ges. Spezies > methylierter
Probe [mg/kg] [pg/g] [ne/g] Spezies [pg/g]  _[pg/g] [ng/g]  Spezies [ug/g]

SB5A 0 1,060,8 0,604 0,0240,01 1,0£03  1,540,5 0,03+0,003
SB5B 30 13114 0,5£0,6 0,0240,01 59446  2,643,9 0,03+0,03
SB5C 130 16£25 12417 0,0120,01 12411 5249,0 0,01£0,01
SB5D 290 126+5 59+14 0,04+0,02 2343 94459  0,002+0,002
SB6A 0 0,140,1  0,04£0,02  0,002+0,002  02+0,1  0,1+0,1 0,01+0,01
SB6B 70 3402 0,840,1 0,01+0,01 747 5,1482 0,01+0,01
SB6C 280 12945 54451 0,03+0,06 3043 19+14 0,003+0,003
SB6D 630  411£13  340+112 0,1+0,02 12044 23438 n.n.

Die Summe der methylierten Spezies zeigte dabei nach der ersten Inkubationswoche in Probe
SB6 mit steigender Konzentrationen von Arsen in der Losungsphase einen Anstieg (Tabelle
4-19). In Probe SB5 war kein solcher Zusammenhang zu erkennen, allerdings zeigten hier die
Gesamt-As-Konzentrationen in der Losungsphase zwischen den einzelnen Behandlungen
geringere Abstufungen. Nach der zweiten Inkubationswoche wurden in beiden Proben mit
As-Zugabe vergleichbare oder geringere Konzentrationen methylierter Spezies gefunden als
nach der ersten Inkubationswoche (Tabelle 4-19).

Die anfinglich in den Bodenextrakten gemessenen Konzentrationen methylierter Spezies von
0,012+0,001 mg/kg fiir Probe SB5 und 0,003+0,001 mg/kg in Probe SB6 wurde nach
siebentdgiger Inkubation in je drei von vier Behandlungen erreicht, nach der zweiten
Inkubationswoche in Probe SB5 in den Behandlungen A und B, sowie in Probe SB6 bei
Behandlung A-C (Tabelle 4-19).
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4.8.2 Vorkommen und Entwicklung der As-Spezies in der Bodenldsung

Die zugegebene As-Losung enthielt 99,5% As(Ill), der Rest war As(V). Die beiden

anorganischen Spezies blieben die hdufigsten Spezies in der Losung, ihre Konzentrationen

variieren allerdings stark zwischen den Parallelproben (Tabelle 4-20). Das Verhéltnis der

beiden Spezies zeigte keinen Zusammenhang mit der Gesamt-As-Konzentration in der

Losung.

Tabelle 4-20: Konzentrationen der As-Spezies in pg/g von Proben mit verschiedenen Behandlungen
(A-D) vor der Inkubation sowie nach einer und zwei Wochen Inkubation mit anschlieBender
Extraktion, Standardabweichung fiir *n=12 bzw n= 3, n.n.-nicht nachweisbar.

Urspriingliche Nach einer Nach zweiter Urspriingliche Nach einer Nach zweiter
Konz. in Inkubations- Inkubations- Konz. in Inkubations- Inkubations-
den Proben* woche woche den Proben* woche woche
As(IIT) As (1IT)
SB5A 0.31£0.2 0.5+0.5 0.9+0.5 SB6A 0.1£0.1 0.02+0.01 0.04+0.04
SB5B 0.1£0.2 1.5+2.4 SB6B 0.01+0.01 447
SB5C 0.01£0.01 4+7 SB6C 31431 117
SB5D 26 £8 614 SB6D 238+73 21434
As (V) As(V)
SB5SA 0.0540.02 0.04+0.03 0.1£0.1 SB6A 0.1£0.1 0.02+0.01 0.03£0.02
SB5B 0.410.4 0.31£0.2 SB6B 0.8+0.1 0.7£0.8
SB5C 1.2+1.7 0.6£1.0 SB6C 23420 343
SB5D 3247 0.7£0.4 SB6D 102+41 0.2+0.3
MMA(V) MMA(V)
SB5A 0.001+0 n.n. n.n. SB6A 0.001+0.001 n.n. 0.001+0.001
SB5B 0.004+0.001 n.n. SB6B 0.01+0.001  0.002+0.002
SB5C 0.01£0.01  0.001%0.001 SB6C n.n. 0.003+0.003
SB5D 0.04+0.02  0.00240.002 SB6D 0.1140.02 n.n.
DMA(V) DMA(V)
SB5A  0.004+0.001 0.02+0.002  0.02+0.001 SB6A 0.001+£0.001 0.001£0.001 n.n.
SB5B 0.01£0.01 0.0240.02 SB6B 0.002+0.004  0.01+0.01
SB5C n.n. 0.01£0.01 SB6C n.n. n.n.
SB5D n.n. n.n. SB6D n.n. n.n.
TMAO TMAO
SB5A 0.002+0 0.007£0.003 0.007+0.004 SB6A n.n. n.n. n.n.
SB5B 0.003+£0.005 0.01+0.01 SB6B n.n. 0.001£0.002
SB5C n.n. 0.002+0.003 SB6C n.n. n.n.
SB5D n.n. n.n. SB6D n.n. n.n.
AsB AsB
SB5A  0.005+0.001 0.001+0.001 n.n. SB6A 0.001+£0.002 0.001£0.001 0.002+0.002
SB5B 0.003+0.005 n.n. SB6B n.n. 0.002+0.002
SB5C n.n. 0.003+0.004 SB6C 0.0340.06 n.n.
SB5D n.n. n.n. SB6D n.n. n.n.
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Nach der Zugabe der As(IlI)-Losung wurde ein groBer Teil des in der Losung verbliebenen
As(IIT) oxidiert, so dass As(V) zum Teil mehr als 50% der Summe der Spezies einnahm. Bis
zur dritten Probenahme, nach der zweiten Inkubationswoche, nahm der Anteil von As(II) am
Gesamt-As wieder deutlich zu.

In beiden untersuchten Proben (SB5 und SB6) wurde in allen Behandlungen wenigstens eine
der methylierten Spezies gefunden, wenn auch in geringen Konzentrationen (max 0,11 pg/g).
Es konnten Methylarsonsdure (MMA(V)), Dimethylarsinsdure (DMA(V)) und
Trimethylarsinoxid (TMAO) nachgewiesen werden, welche durch einen fortschreitenden
Methylierungsprozess anorganischen As gebildet werden (Challenger 1945; Cullen & Reimer
1989). Es wurde aber auch Arsenobetain (AsB) gefunden. Arsenocholin (AsC) konnte in den
Bodenextrakten nicht nachgewiesen werden. Das Tetramethylarsoniumion (TETRA) wurde
vor der Inkubation in einer einzigen Probe, mit einer Konzentration von 0,003 pg/g,
nachgewiesen.

In Proben mit der hochsten As-Zugabe (Behandlung D) konnte nur MMA (V) nachgewiesen
werden. Probe SB5 enthielt 0,04 pg/g und Probe SB6 0,1 pg/g, entsprechend 0,3 bzw. 0,7%o
der Summe der Spezies. Diese beiden Werte sind gleichzeitig die hochsten gemessenen
Konzentrationen einer methylierten As-Spezies im gesamten Versuch. Nach einer weiteren
Woche Inkubation mit anschlieBender Extraktion konnten in Probe SB6 allerdings keine
methylierten Spezies mehr nachgewiesen werden.

DMA(V), TMAO und AsB wurden nur in Behandlungen A-C nachgewiesen. Die hdchsten
Konzentrationen an DMA(V) wurden in Proben mit geringen As-Konzentrationen gefunden.
Die hochsten Konzentrationen an TMAO in Probe SB5 wurden nach der dritten Extraktion
gemessen. In Probe SB6 wurde TMAO nur nach der dritten Extraktion in Behandlung B
erfasst. Die hochsten Konzentrationen wurden dabei wiederum in Proben mit geringen As-
Konzentrationen gefunden. Die Konzentrationen von AsB in den Losungen zeigten kein
klares Muster.

Bezieht man die in Tabelle 4-20 dargestellten Summen methylierter Spezies auf den
Zeitraum, der fiir die Methylierung zu Verfiigung stand, ergeben sich fiir die Summe der
methylierten Spezies Produktionsraten von 0,3- 5,7 pg kg''d” fiir Probe SB5 und 0- 14,3 ug
kg'd" fiir Probe SB6. Dabei lagen die Produktionsraten in der ersten Woche nach der As-

Zugabe iiber denen der zweiten Woche.
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4.8.3 pH-Werte und Redoxverhaltnisse

Die Zugabe von As zu den Torfproben fiihrte zu einer signifikanten Differenz der pH-Werte
in den verschiedenen Behandlungen (bis zu 1,2 pH-Einheiten). Die pH-Werte in beiden
Proben sanken durch die As-Zugabe stark ab. Uber den Inkubationszeitraum kann man aber
in allen Proben einen pH-Anstieg beobachten (Abbildung 4-12).

Dabei war der pH-Anstieg in Probe SB5 im Bereich von 0,5 und 0,8 pH-Einheiten stirker als
in Probe SB6 im Bereich von 0,2-0,4 pH-Einheiten.

55 55
—e— 0 mg/kg As —e— 0 mglkg
—O0— 30 mg/kg As o— 70 mgikg
50{ " 130 mg/kg As 5,0 1 —v— 280 mg/kg
—4— 290 mg/kg As r— 630 mg/kg
4,5 1 4,5 4
I I
o o
4,0 4,0 1
L ¥
3,51 3,5 Q//
3,0 T T T 3,0 T T T
1 7 14 1 7 14
Inkubationszeit [d] Inkubationszeit [d1

Abbildung 4-12: Entwicklung der pH-Werte in den Proben SB5 und SB6 nach unterschiedlichen As-
Zugaben in einer Zeitspanne von 14 Tagen.

Die Redoxpotentiale beider Proben lagen wihrend des gesamten Versuches im positiven
Bereich. Die Zugabe von As fiihrte auch zu verdnderten Redoxverhéltnissen. Dabei zeigten
die Proben SB5 und SB6 verschiedene Trends. Allgemein sanken die Potentiale in Proben mit
geringen As-Konzentrationen im Versuchsverlauf stirker als bei den Behandlungen C und D
mit hoheren As-Zugaben. Die Proben ohne As-Zugabe wiesen die niedrigsten
Redoxpotentiale auf.

Die initialen Redoxwerte beider Proben lagen fiir Probe SB5 zwischen 408 und 397 mV und
Probe SB6 zwischen 420 und 433 mV (Abbildung 4-13). Dieser pH-Bereich (>330) impliziert

ein mogliches Vorhandensein von O, in den Torfproben.
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In den Proben SB5 A und B sanken die Redoxpotentiale nach zwei Wochen auf <50 mV und
<200 mV, Behandlungen C und D blieben oberhalb der 300 mV. In den Proben SB6 A und B
sanken die Redoxwerte unter den Initialwert, blieben aber oberhalb von 250 mV, die

Behandlungen C und D bleiben oberhalb 350 mV (Abbildung 4-13).
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Abbildung 4-13: Entwicklung des Redoxpotentiales in den Probe SB5 und SB6 nach unterschiedlichen
As-Zugaben in einer Zeitspanne von 14 Tagen.

4.8.4 Statistische Analyse der EinflussgroRen As-Konzentration, pH-Wert,
Redoxpotential sowie Beprobungstiefe

Zur Abschidtzung des Zusammenhangs von As-Konzentration, As-Zugabe, pH-Wert,
Redoxpotential sowie Beprobungstiefe mit der Netto-As-Methylierung wurde mittels
Regressionsanalyse verschiedene Regressionskoeffizienten (©) ermittelt. Die Hoéhe der
einzelnen ©-Werte ist in Anhang A8-6 einzusehen. Die Stirke des Zusammenhangs driickt
sich in den dargtellten Diagrammen in der Stirke der Steigung aus.

Es zeigte sich, dass die Beprobungstiefe der Proben einen Einfluss auf die Bildung von MMA
und AsB sowie einen sehr geringeren Einfluss auf die Bildung von DMA und TMAO in der
ersten Inkubationswoche hat (Abbildung 4-14). Der negative ©-Wert fir MMA bedeutet
dabei, dass die Lage in Oberflachennihe die Bildung von MMA begiinstigt. Fiir AsB verhélt
es sich umgekehrt. In der zweiten Inkubationswoche ist fiir alle Proben ein geringer bis kein

Einfluss der Beprobungstiefe mehr erkennbar.

101



4 Ergebnisse und Diskussion

Woche 1 Woche 2

Oug/ll MmmA DMA  AsB TMAO ©[ug/ll MMA DMA  AsB  TMAO

0,03 - 0,03 -
0,02 - 0,02 -
0,01 - 0,01 -
0,00 - 0,00 N T
-0,01 - -0,01 -
-0,02 A -0,02 A
-0,03 - -0,03 -

Abbildung 4-14: Einfluss der Beprobungstiefe auf die Bildung der As-Spezies MMA, DMA, AsB und
TMAO.

Der Zusammenhang der As-Konzentration und auch der As-Zugabe (nicht dargestellt) mit der
Methylierung zeigt dabei beziiglich der Bildung von MMA fiir die erste Woche einen
deutlichen Zusammenhang (Abbildung 4-15). Das impliziert, dass eine erhdhte As-
Konzentration in der Losung die Netto-Produktion von MMA verstérkt hat. In der zweiten
Woche der Inkubation, mit einer deutlich geringeren Spanne der As-Konzentrationen in den

verschiedenen Behandlungen, zeigt sich der Zusammenhang nicht mehr.
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-0,03 T T T T T T T T -0,03 T T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120 140 160 0 5 10 15 20 25 30 35
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Abbildung 4-15: Einfluss der As-Konzentration auf die Bildung der As-Spezies MMA, DMA, AsB und
TMAO.

Fur den pH-Wert zeigt sich ein Zusammenhang der Produktion von DMA, sowohl in der

ersten, als auch in der zweiten Woche der Untersuchung. Das bedeutet, dass im Bereich der
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Versuchs-pH-Werte (3,2-4,9) ein hoherer pH-Wert die Bildung von DMA deutlich positiv zu

beeinflussen scheint.

Woche 1 Woche 2
0 [ug/l 0 [ug/l
0,03 0,03
MMA MMA
0,02 { —— DMA 0024 — DMA
AsB AsB
— —— TMAO
0,01 - TMAO 0,01 -
0,00 7 0,00 7.(
-0,01 - -0,01 -
-0,02 - -0,02 -
-0,03 T T T T -0,03 T T T T
34 36 38 40 42 44 38 40 42 44 46 48
pH-Wert pH-Wert

Abbildung 4-16: Einfluss des pH-Wertes auf die Bildung der As-Spezies MMA, DMA, AsB und
TMAO.

Die ©-Werte der einzelnen Proben fiir das Redoxpotential waren sehr gering (10° - 10°)
(Anhang A8-6), so dass im untersuchten Wertebereich der Redoxpotentiale kein markanter
Zusammenhang mit den verschiedenen Netto-Produktionsraten methylierten As-Spezies

ermittelt wurde.

Woche 1 Woche 2
0 [mV pg/l] 0 [mV pg/l]
0,03 0,03
MMA MMA
0,024 — DmMA 0,02 — DMA
AsB AsB
0,01 — TMAO 0,01 - — TMAO
0,00 ———————— 0,004 =—= —
-0,01 -0,01
-0,02 -0,02
-0,03 T T T T T T T -0,03 T T T T
240 260 280 300 320 340 360 380 400 200 250 300 350 400 450
Eh-Wert [mV] Eh-Wert [mV]

Abbildung 4-17: Einfluss des Redoxpotentials auf die Bildung der As-Spezies MMA, DMA, AsB und
TMAO.
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4.8.5 Entwicklung der CO,- und CH4-Konzentration wahrend der Inkubation
bei verschiedenen As-Konzentrationen

Die CO,-Konzentrationen in den Gasphasen der Probenflaschen stiegen {iber den
Versuchszeitraum an. Nach sieben Tagen wies Probe SB5 die hochsten CO,-Konzentrationen
bei niedrigen As-Konzentrationen auf (Behandlung A und B), nach 17 Tagen lagen allerdings
die Konzentrationen der Proben mit Behandlung C und D deutlich dariiber. Auch in Probe
SB6 stieg die CO,-Produktion in den Proben mit hohen As-Konzentrationen schneller als bei
geringen (Abbildung 4-18).

In Probe SBS waren die CO,-Produktionsraten innerhalb der ersten sieben Tage in den Proben
ohne oder mit geringer As-Zugabe (Behandlung B) mit 0,14-0,16 mg g''d"' CO, héher als die
der Proben mit hoheren As-Konzentrationen (Behandlung C und D) mit 0,05-0,07 mg g'd™.
In den letzten zehn Tagen der Behandlung waren die CO,-Produktionsraten in den Proben mit
den hochsten As-Konzentrationen mit 0,2 mg g'd”' deutlich hoher als in den restlichen
Proben ohne oder mit geringer As-Zugabe mit 0,10-0,12 mg g'd"'. Probe SB6 zeigte zum
ersten Messzeitpunkt keinen deutlichen Trend, ab Tag sieben allerdings einen deutlichen
Anstieg in der CO,-Produktion der Proben, je mehr As zu den Proben zugegeben worden war

(Abbildung 4-18).
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Abbildung 4-18: Kumulierte CO,-Produktion (n) in den Proben SB5 und SB6 nach unterschiedlichen
As-Zugaben in einer Zeitspanne von 24 Tagen.

CH,4 wurde in der Gasphase aller Proben nachgewiesen, ein signifikanter Anstieg fand nur in
den Proben SB5 A und B statt. Die maximal produzierten Mengen CH,4 in der Gasphase lagen
bei 5,7-10° mol/g in Behandlung A und 1,5-10° mol/g in Behandlung B (Abbildung 4-19).
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Die aus den Absolutgehalten ermittelten hochsten Produktionsraten, innerhalb der letzten

zehn Tage, betrugen entsprechend 8,7 und 2,4 ug g'd”". Die maximal produzierte Menge in

Probe SB6 wurde bei Behandlung A mit 4,4-10°* mol/g gefunden. In dieser Probe fand die

hochste Produktion ebenso in der letzen Messperiode statt und lag bei 0,06 pg g'd™.
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Abbildung 4-19: Kumulierte CH4-Produktion in den Proben SBS und SB6 nach unterschiedlichen As-
Zugaben innerhalb von 24 Tagen (Man beachte die verschiedenen Y-Skalen).

4.8.6 Produktion volatiler As-Spezies

In den Gasphasen iiber den untersuchten Parallelproben der Probe SB8 wurden vier

verschiedene volatile As-Spezies nachgewiesen. Dabei lag Arsin stets in der hochsten

Konzentration vor, gefolgt von TMA(III) und MMA(III). DMA(III) wurde erst nach der

dreiwdchigen Inkubation nachgewiesen; es fand sich in allen drei Parallelproben, die mit As

versetzt worden waren (Tabelle 4-21).

Tabelle 4-21: Netto-Emissionen von Arsin, MMA(III), DMA(II) und TMA von Torfproben, mit und
ohne Zugabe von 250 pg As, nach verschiedenen Inkubationszeiten; Mittelwerte und

Standardabweichungen.

Inkubat- Arsin MMA(IIT) DMA(II) TMA

1onszeit
[d] [ng/ke] [ng/ke] [ng/kg] [ng/ke]

Torf Torf + As Torf Torf + As Torf Torf+ As Torf Torf + As

8* 0.04+£0.00 0.09+0.02 0.006+0.002 0.002%0.00 < < 0.009+£0.001 0.007+0.000
7 0.05+0.02 0.38+0.08 < 0.006+0.00 < < 0.002+0.002 0.01140.003
21 0.26+0.04 2.18+0.14  0.013+0.001 0.83740.16 < 0.004+0.001 0.035+0.005 0.193%0.055

*davon bei Torf +As nur 1 Tag mit zusétzlichem As
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Die Produktion volatilen As stieg mit der Zeit an (Tabelle 4-22), wobei sie in den Proben mit
zusatzlicher As-Zugabe signifikant hoher war als in den natiirlich belassenen Proben.
Aus den ermittelten Netto-Emissionen der vier As-Spezies ergaben sich tigliche

Produktionsraten von 7-107- 0,15 pg kg'd” bzw. 2,7- 56 pg kg'a™.

Tabelle 4-22: Summe der Netto-Emissionen von Arsin, MMA(III), DMA(III) und TMAs, mit und ohne
Zugabe von 250 pg As, nach verschiedenen Inkubationszeiten (n=3).

Inkubationszeit nach Gasaustausch im 2. volatile Spezies
Headspace [d] [ng/ke]
Torf Torf + As
8* 0.060.00 0.10+0.02
7 0.05+0.02 0.40+0.08
21 0.31£0.04 3.2140.08

*davon bei Torf +As nur 1 Tag mit zusétzlichem As

Die Losungsphasen der untersuchten Proben wurden fiinf Tage nach der Iletzten
Gasprobenahme auf As(Ill), MMA(V), DMA(V) und As(V) untersucht. In den Proben ohne
As-Zugabe war As(III) mit 67%, MMA mit 8% sowie As(V) mit 24% vorhanden. In Summe
ergaben die vier Spezies eine Losungskonzentration von 10 ug/l. An den Proben mit
zusitzlichem As waren am Ende des Versuches etwa 92% des zugegebenen As sorbiert. In
der Losungsphase nahm As(I11) 85%, MMA(V) 1% und As(V) 14% des As ein.

Die Konzentration von MMA(V) betrug in den Proben ohne Zugabe von As 0,02 pg/g Torf,
in den Proben mit As 0,06+0,03 ng/g (Tabelle 4-23). Die pH-Werte der Bodenlosungen lagen
nach der Untersuchung bei 5,16.

Tabelle 4-23 Mittlere Konzentrationen verschiedener As-Spezies in der Losungsphase am Ende des
Versuches und Standardabweichungen.

As(II) DMA MMA As(V) Summe Spezies
pe/l png/l pe/l pg/l ng/l
Torf 6,410,3 < 0,8+0,1 2.3+0,3 9,5+0,2
Torf+ As 416+149 < 3,3+1,5 71443 490£186
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4.9 Diskussion der Methylierungsversuche

Im vorliegenden Versuch wurden vier methylierte Spezies in den Losungen der Torfproben
nachgewiesen, MMA(V), DMA(V), TMAO und Arsenobetain. Wie auch in vorangegangenen
Studien (z.B. Huang & Matzner 2006) war auch in dieser Studie MMA die Spezies, von
welcher die hochsten Konzentrationen ermittelt wurden. TMAO und AsB wurden in einigen
Proben erst bei den letzten Probenahmen gemessen. Das impliziert, dass sich diese Spezies
wiéhrend der Inkubation gebildet haben oder zumindest erst bei der dritten Extraktion
freigesetzt wurden.

Die Parallelproben der einzelnen Behandlungen zeigten grofe Konzentrationsunterschiede.
Diese lassen auf eine starke Variabilitdt der mikrobiellen Aktivitdt in den Parallelproben
schlieBen, was wiederum auf eine kleinrdumige Variabilitdt in dem Torfboden schlieBen lésst.
Die statistische Auswertung der As-Spezies deutet darauf hin, dass die Herkunft der Probe,
speziell die Beprobungstiefe, einen Einfluss auf die Bildung von MMA und AsB hatte. Dabei
scheint oberflichennaher Torf eine hohere Bildungsrate von MMA zu haben. AsB hingegen
wiirde eher in tieferen Schichten freigesetzt. Die Tiefe an sich ist aber nicht der eigentliche
Einflussfaktor sondern die damit verbundenen Probeneigenschaften. Das konnten z.B.
Unterschiede beziiglich der Mikroorganismenpopulationen oder der Torfzusammensetzung
sein.

Die Konzentrationen aller methylierten Spezies nahmen - trotz zum Teil sehr hoher As-
Zugaben - nur einen geringen Anteil an dem Gesamt-As ein. Der hochste Anteil wurde in
Probe SB5 mit Behandlung B gefunden, er betrug 1,5%. Damit kdnnen vorangegangene
Beobachtungen von Huang & Matzner (2006) im Schldppnerbrunnen I nicht bestétigt werden,
bei denen geldste As-Spezies vorrangig in organischer Form vorlagen.

Auch Turpeinen et al. (1999) ermittelten eine sehr geringe Methylierung im Vergleich zum
vorhandenen As(V) und vermuteten, dass zu geringe Losungskonzentrationen, geringe pH-
Werte oder die Demethylierung ursichlich fiir die geringen Konzentrationen methylierter
Spezies seien. Auf diese und weitere moglichen Ursachen fiir die geringen

Methylierungsraten in diesem Versuch wird im Folgenden genauer eingegangen.

4.9.1 Arsenverfugbarkeit

Der Gehalt methylierter As-Spezies war in verschiedenen Studien mit dem des Gesamt-As
korreliert (z.B. Huang & Matzner 2007b; Huang & Matzner 2007¢). Die As-Methylierung als
strikt biologischer Prozess ist dabei unter anderem von der Bioverfligbarkeit des As abhingig.

As wird in Boden in der Regel relativ schnell sorbiert, so wurden auch im vorliegenden
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Versuch bis zu 84% des zugegebenen As sorbiert, welches dann nicht mehr bioverfiigbar war.
Die Summe verbliebener As-Spezies in der Losung betrug zwischen 0,04 und 340 pg/g in
Probe SB6 entsprechend 1-5777 pg/l, was eine betrdchtliche Spanne darstellt. Innerhalb
dieser Spanne konnten fiir Probe SB6 nach der ersten Inkubationswoche steigende
Methylierungsraten bei steigender As-Konzentration in der Losung nachgewiesen werden,
wobei MMA(V) und AsB die dominierenden As-Spezies bildeten. Die Spanne fiir die Summe
der gelosten Spezies lag nach der zweiten Inkubationswoche in Probe SBS bei 0,5-1,2 pg/g in
Behandlung A-C und bis zu 59 pg/g in Behandlung D sowie in Probe SB6 bei 18-42 ug/l in
Behandlung A-C und 2071 pg/l in Behandlung D, sie war also zumindest fiir die
Behandlungen A-C wesentlich kleiner als die der Probe SB6 nach der ersten
Inkubationswoche. Dementsprechend weist auch die statistische Analyse der
Speziierungsdaten nur auf einen Zusammenhang der As-Konzentrationen mit der Bildung von
MMA hin (siche Abbildung 4-15). Fiir die Bildung von DMA, AsB und TMAO konnte kein
Einfluss ermittelt werden. Dasselbe gilt fiir die zugegebene As-Menge zu den Proben (nicht
dargestellt).

Die Konzentration des Gesamt-As lag zum Teil deutlich hoher als die ermittelte Summe der
sechs detektierten Spezies. Der Unterschied der Gesamt-As-Konzentrationen zur Summe der
As-Spezies ist wahrscheinlich durch Kolloidbildung verursacht (siehe Anhang B1). Durch die
verschiedenen verwendeten Filtergroen kam es daher zur Zuriickhaltung von As-Kolloiden.
AuBerdem kann kolloidal gebundenes As zwar mittels ICP-OES erfasst werden, nicht aber
mittels HPLC, welche nur spezifische geldste Spezies detektiert. Mdglicherweise haben sich
auch weitere As-Spezies in der Losung gebildet, welche nicht mit der HPLC erfasst wurden.

Kolloidal gebundenes As ist fiir Mikroorganismen wahrscheinlich nicht verfiigbar.

4.9.2 Einfluss von pH-Wert und Redoxpotential auf die Biomethylierung

Redoxverhéltnisse und pH-Werte konnen einen signifikanten Einfluss auf die
Methylierungsraten von Mikroorganismen nehmen (Carbonell-Barrachina et al. 1999). Eine
genaue Eingrenzung fiir verschiedene Bdden gibt es aber bisher nicht, da eine Vielzahl von
Mikroorganismen in der Lage ist, As zu methylieren, die Gemeinschaften aber von Boden zu
Boden variieren konnen, zumal mikrobielle Gesellschaften von den Bodeneigenschaften und
auch vom Pflanzenbewuchs abhingig sind (Wieland et al. 2001; Fierer et al. 2003; Jaatinen et
al. 2007). Neben der Bioverfiigbarkeit von As und den Bodenverhiltnissen ist wahrscheinlich
auch die Aktivitit bzw. die Zusammensetzung der Mikroorganismengesellschaft entscheidend

fiir die Methylierungsraten in Boden (z.B. Frankenberger 2002; Feng et al. 2005; Duester et
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al. 2005). Die Aktivitit wird wiederum von den oben genannten Faktoren, wie pH-Wert und
Redoxpotential beeinflusst.

Bekannt ist, dass Biomethylierung unter aeroben und anaeroben Bedingungen vorkommt
(Reimer & Thompson 1988; Sohrin et al. 1997; Turpeinen et al. 2002).

Die Mikroorganismengemeinschaft des Niedermoores Schlopnerbrunnen wurde bereits einige
Male auf verschiedene Gesellschaften untersucht (Hamberger 2009; Palmer et al. 2010,
Hunger et al. 2011; Wist et al. 2009). Von den im Schldppnerbrunnen gefundenen
Mikroorganismen sind Methanobacterium formicicum, Methanosarcina barkeri und
Clostridia spp. in der Lage, As zu methylierenden (Blum 2008; Paez-Espino et al. 2009),
sowie Pseudomonadaceae (Pseudomans spp.) und Thiobacillus spp. As zu oxidieren (Paul et
al. 2008; Blum 2008; Paez-Espino et al. 2009).

Das pH-Optimum der genannten As-methylierenden Mikroorganismen liegt im neutralen pH-
Bereich ab einem Wert von 6,5 (Ferry 1994; Wall et al. 2008; Whitman 2009), aulerdem
handelt es sich um strikt anaerobe Mikroorganismen (Satyanarayana & Johri 2005; Sigel et al.
2010, Gerritse & Gottschal 1993). Mdoglicherweise sind unter den Bedingungen dieses
Versuches vor allem Pilze fiir die Methylierung des As verantwortlich, denn fiir die drei
genannten Prokaryoten waren die Bedingungen (oxische Verhéltnisse und niedrige pH-Werte)
ungiinstig. Es wird angenommen, dass Hefen unter oxischen Bedingungen eine signifikante
Rolle bei der As-Methylierung spielen und Bakterien vor allem unter anoxischen
Bedingungen (Bentley & Chasteen 2002). Moglicherweise konnen Pilze anorganisches As
eher unter sauren Bedingungen methylieren. Der optimale pH-Wert von Candida humicola
fiir die Methylierung von Arsenat (0,1% im Medium) liegt beispielsweise mit einem pH-Wert
von 5 deutlich niedriger als der von bekannten Bakterien. Bei pH 6 und 7 wurde keine
Methylierung festgestellt (Cox & Alexander 1973a; Cox & Alexander 1973b). Es wird
angenommen, dass Pilze eine dominante Rolle fiir die Zersetzungsprozesse in Mooren spielen
(Hamberger 2009), moglicherweise also auch fiir die Methylierungsprozesse von As.
Allgemein wurde bereits eine Vielzahl von mikrobiellen Gesellschaften in Moorbdden
nachgewiesen (Thormann 2006a; Artz et al. 2007; Latiffah et al. 2010; Preston et al. 2012).
Uber das Vorkommen von methylierender Pilzgemeinschaften im Schléppnerbrunnen ist
derzeit allerdings keine Verdffentlichung bekannt.

Turpeinen et al. (1999) vermuten, dass niedrige pH-Werte zu verringerten Methylierungsraten
fiihren, moglicherweise auf Grund eines geringeren Néhrstoffangebotes.

In vorliegenden Versuch zeigte vor allem Probe SBS5 eine starke Differenzierung der pH-
Werte, wobei die niedrigsten pH-Werte in den Proben mit den hochsten As-
Losungskonzentrationen auftraten (Abbildung 4-12). Wenn die As-Methylierung tatsichlich
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durch geringe pH-Werte reduziert wird, konnte das erkldren, warum die As-
Losungskonzentration einen so geringen Einfluss auf die Netto-As-Methylierungsraten hatte,
da diese beiden EinflussgroBen gegenlidufig waren. Probe SB6, welche im Vergleich zu Probe
SBS5 geringere pH-Unterschiede zwischen den einzelnen Behandlungen und auch im Verlauf
des Versuches aufwies, sollte also stirker von den As-Konzentrationen der Losungen
beeinflusst sein, was sich aber nur nach der zweiten Extraktion zeigte.

Nach der statistischen Analyse scheint der pH-Wert in diesem Versuch vor allem mit der
Bildung von DMA im Zusammenhang zu stehen, wobei hohere pH-Werte zu einer hoheren
Bildung von DMA fiihren. Die Redoxwerte scheinen auf die Bildung von methylierten
Spezies im vorliegenden Versuch keinen Einfluss zu haben. Dieses Ergebnis ist
wahrscheinlich darin begriindet, dass die vorliegenden Redoxverhéltnisse keiner strikten
Trennung zwischen aeroben und anaeroben Millieu entsprechen, welche fiir eine genauere
Aussage wiinschenswert wére.

Die unterschiedlichen Wirkungen der Umweltfaktoren auf die Bildung der verschiedenen
methylierten As-Spezies legt die Vermutung nahe, dass sie moglicherweise von
verschiedenen Mikroorganismen gebildet wurden.

AbschlieBend sollte erwéhnt werden, dass sich die Bodenbedingungen in diesem Versuch mit
zunehmender As-Menge, die zu den Proben gegeben wurde, verdnderten. Fiir eine besserere
Interpretation der Methylierungsraten wére es wiinschenswert, wenn das zugegebene As nur
geringen oder gar keinen Einfluss auf das pH- und Redoxregime des untersuchten Boden

hitte.

4.9.3 Demethylierung

Ein weiterer Grund fiir geringe Konzentrationen methylierter Spezies in der Bodenldsung
kénnen Demethylierungsprozesse sein, da methylierte Spezies durch verschiedene Bakterien
wieder in anorganische Spezies umgewandelt werden konnen (Sohrin et al. 1997).

Da die Demethylierung entgegengesetzt dem Challenger-Mechanismus ablaufen kann (Feng
et al. 2005; Huang et al. 2007; Yoshinaga et al. 2011), ist es moglich, dass zuvor methylierte
Spezies wieder in As(V) umgewandelt werden. Es ist bekannt, dass Arsenobetain unter
anderem zu DMA(V) zersetzt werden kann (Huang & Matzner 2006), dieses konnte weiter zu
MMA(V) und As(V) demethyliert werden.

Die in Laborversuchen ermittelten Halbwertszeiten von 1-8 Tagen fiir DMA und 0,4 Tage fiir
Arsenobetain (Huang et al. 2007) sind in jedem Fall kurz genug, um einer Ansammlung von

methylierten Spezies entgegenzuwirken.
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Da keine Kenntnisse iiber die Mikroorganismen in den untersuchten Proben vorhanden sind,
kann man nicht abschéitzen, welche Methylierungsschritte von  bestimmten
Mikroorganismengruppen durchgefiihrt werden konnten. Moglicherweise sind dafiir
Vergesellschaftungen von Mikroorganismen notig wie Yoshinaga et al. (2011) zeigen
konnten.

Fiir eine genauere Aussage zur Demethylierung in den vorhandenen Proben wiren weitere
Experimente noétig. Daher kann man nicht abschitzen, welche Rolle die Demethylierung fiir

die vorhandene Konzentration von methylierten As-Spezies im Torf spielt.

4.9.4 Produktion von CO, und CHq,

Betrachtet man die CO,-Konzentrationen in den Proben wihrend der Inkubation, kann man
auf eine anfangliche Hemmung in den Proben mit héheren As-Zugaben schliefen, da die
CO,- Konzentrationen dieser Behandlungen in Probe SB5 deutlich unter denen mit geringer
oder keiner As-Zugabe liegen. Die CO,-Konzentrationen in den Behandlungen C und D
beider Proben iiberstiegen aber zum Ende des Versuches die der Behandlungen A und B,
vermutlich aufgrund zunehmender oxischer Verhiltnisse in den Proben mit hoheren As-
Zugaben.

Auch die Methanogenese scheint durch die Zugabe des As gehemmt zu sein. Die Bildung von
Methan konnte nur in den Proben SB5A, SB5B und SB6A gemessen werden, auch wenn in
diesen Proben die Redoxwerte im Vergleich zu den Literaturwerten relativ hoch lagen. Die
Methanogenese startet bei Redoxwerten von -120 bis -150 mV (Masscheleyn et al. 1993). Es
wurde jedoch schon Methanogenese bei positiven Redoxverhéltnissen gemessen (Peters &
Conrad 1996). Wahrscheinlich wird die Methanogenese nicht durch die Summe der
Redoxwerte iniziiert, welche mit der Redox-Elektrode gemessen wird, sondern durch
spezifische redoxaktive Substanzen, z.B. das Verhiltnis von Fe*"/Fe’" (Peters & Conrad
1996).

Auf jeden Fall wird deutlich, dass die As-Zugabe oder dadurch initiierte pH-Wert- und
Redoxverdnderung die mikrobielle Gesellschaft beeinflussten und die mikrobielle

Gemeinschaft der Methanogenen hemmten.
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4.9.5 Vergleich mit anderen Studien

In einem Mesokosmenversuch mit Torf aus dem Niedermoor Schloppnerbrunnen II wurde
DMA nur unter dauerhaft anoxischen Bedingungen, bei pH-Werten von 4-6, freigesetzt, nach
Sauerstoffzufuhr konnten keine methylierten As-Spezies mehr gefunden werden (Blodau et
al. 2008); die Autoren fanden bis zu 12 pg/l DMA in den Losungen.

Diese Ergebnisse bestétigen die Theorie, dass durch hohere Redoxpotentiale nach Zugabe von
As die As-Methylierung im vorliegenden Versuch gehemmt wurde, da die Proben aus
demselben Moor stammen und so von einer #hnlichen Mikroorganismenpopulation
ausgegangen werden kann. Nur in einem Fall wurde nach der As-Zugabe ein geringer Anstieg
der Methylierungsraten verzeichnet. Die maximal ermittelte Losungskonzentration fir DMA
lag im vorliegenden Versuch bei 1 pg/l und die fir MMA bei 1,5 ug/l, wobei die
Konzentrationen nicht direkt mit dem Versuch von Blodau et al. (2008) vergleichbar sind, da
es sich bei diesen Autoren um Bodenlosungen und im vorliegenden Versuch um
Bodenextrakte mit einem deutlich niedrigerem Verhiltnis von Boden zu Losung handelte.
Oxische Bedingungen miissen aber nicht in jedem Fall die Methylierung von As hemmen. Im
Schloppnerbunnen I, einem nahe dem Schloppnerbrunnen II gelegenen Niedermoor, wurden
MMA(V), DMA(V), TMAO, AsB und auch TETRA bei Redoxwerten von 200-400 mV
gefunden, allerdings nur in geringen Konzentrationen (Huang & Matzner 2006). Die
maximale Konzentration einer organischen Spezies wies dabei MMA mit <1,5pg/1 auf.

In weiteren Versuchen wurden in Waldbdden bis zu 6 ng/g DMA(V), 1,5 ng/g TMAO und
15 ng/g AsB gefunden, wobei hiervon der grofite Teil methylierter Spezies iiber die
Kronentraufe eingetragen wurde (Huang & Matzner 2007b).

Bei Untersuchungen kontaminierter Boden mit pH-Werten von 4,4- 4,9 fand man nach fiinf
Tagen zwischen 0-0,11 mg/kg MMA und 0-0,35 mg/kg DMA unter anoxischen Bedingungen
und unter oxischen Bedingungen 0-0,8 mg/kg DMA und 0-0,3 mg/kg MMA (Turpeinen et al.
1999; Turpeinen et al. 2002). Dabei wurden sowohl unter oxischen als auch unter anoxischen
Bedingungen spitestens nach zehn Tagen MMA und DMA in den Proben gemessen. Die
Hochstkonzentrationen der Untersuchungen von Turpeinen liegen etwa eine Gréflenordnung
iiber den Werten dieser Studie. Allerdings wurde wihrend Turpeinens Versuchen wahrend
der gesamten Inkubation As freigesetzt und nicht sorbiert.

Die Ergebnisse der genannten Studien implizieren, dass die Methylierungsraten im Torf vom

Schldppnerbrunnen II vergleichsweise gering waren.
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Es zeigt sich aulerdem, dass die Redoxbedingungen verschiedene Auswirkungen auf die
Methylierungsraten von As in unterschiedlichen Bdden haben und auch das Vorliegen
bestimmter methylierter Spezies stark vom Boden, den vergesellschafteten Mikrooganismen

und den Umweltbedingungen abhéngt.

4.9.6 Emission volatiler Spezies

In den Gasphasen iiber den untersuchten Torfproben wurden vier verschiedene volatile As-
Spezies nachgewiesen. Dabei lag Arsin stets in der hochsten Konzentration vor, gefolgt von
TMA(ID) und MMA(III). Die drei Spezies wurden in beiden Behandlungen gefunden.
DMA(III) wurde nur in den Proben mit zugesetztem As und zudem erst nach der
dreiwdchigen Inkubation nachgewiesen. Die Produktion volatilen As stieg mit der Zeit an,
wobei sie in den Proben mit zusétzlicher As-Zugabe signifikant hher war als in den natiirlich
belassenen Proben.

Im Gegensatz zu den Ergebnissen der gelosten As-Spezies zeigt sich bei den volatilen Spezies
also ein Zusammenhang zwischen der As-Konzentration in den Proben mit der
Produktionsrate von volatilen Spezies. Auch waren die Variationen der Parallelproben
deutlich geringer als bei den geldsten methylierten Spezies. Generell konnen DMA(III) und
TMA sowohl unter oxischen als auch unter anoxischen Bedingungen generiert werden, die
Produktionsraten sind jedoch von den Bodeneigenschaften und den vorhandenen As-Spezies
abhingig (Gao & Burau 1997; Woolson & Kearney 1973). Woolson & Kearney 1973 fanden
in anaeroben Bdden hochste Produktionsraten methylierter Spezies, wobei 61% von 100
mg kg As in volatile As-Verbindungen umgewandelt wurden, unter oxischen Bedingungen
35%.

Fir die Freisetzung von volatilem As in die Atmosphédre scheinen unter oxischen
Bedingungen vor allem Pilze und unter anoxischen Bedingungen methanogene Bakterien eine
bedeutende Rolle zu spielen (Bentley & Chasteen 2002). Das Methanobacterium kann As(V)
zu DMA(III) umwandeln, welches nur in der Abwesenheit von O, stabil ist (McBride &
Wolfe 1971).

Arsenbelastete Boden aus Bangladesch produzierten bei Sdulenversuchen volatile As-Spezies
im Bereich von 0,3-10°-1,4-107 ug As kg'd" bei unbehandelten Boden (Islam et al. 2007)
sowie 0,02-6,0 ng As kg'd”!, wenn den Boden zusitzlich Kulturen methylierender Bakterien
zugegeben wurden (Islam et al. 2005). Dabei wurden unter natiirlichen Bedingungen nur
Arsin und MMA(IID) detektiert. Arsin als wichtigste nachgewiesene volatile As-Verbindung
fand sich auch bei der Untersuchung dreier verschiedener Lehmbdden (Cheng & Focht 1979).
Mestrot et al. (2011) beschrieben die Bildung von 2 pg/kg volantilen As pro Jahr fiir
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Torfbdden und maximale Raten von 70 pg/kg/a fiir Reisbdden, entsprechend Raten von
0.001 pg kg'd”" fiir Torfboden und 0,2 pg kg™'d”! fiir Reisboden.

Die Produktionsraten volatiler As-Spezies des im vorliegenden Versuch untersuchten
Torfbodens lagen zwischen 8-107 und 0,15 pg As kg'd”. Die im untersuchten Torfboden
ermittelten Produktionsraten volatiler As-Spezies sind vergleichbar mit denen im oberen
Konzentrationsbereichen der kontaminierten Béden in Bangladesh (Islam et al. 2007). Ferner
lagen die Werte {iber denen der von Mestrot et al. (2011) untersuchten Torfboden. Sie
erreichen die von Mestrot et al. (2011) ermittelten Produktionsraten der Reisboden.

Die nach dem Versuch gemessenen Konzentrationen der gelosten As-Spezies As(II), As(V),
MMA(V) und DMA(V) zeigten ebenfalls eine Abhingigkeit der MMA-Produktionsraten von
der As-Losungskonzentration. Dabei wurden auch nach einer Inkubationszeit von 37 Tagen
mit 3,3 ug/l nur gerinfligig hohere MMA(V)-Konzentrationen in den Proben gemessen als
nach einer Woche Inkubationszeit im Versuch zu den gelosten methylierten As-Spezies (X =
1,9 ng/l) (Anhang A8-2). Da die Proben der verschiedenen Behandlungen zum Ende des
Versuches gleiche pH-Werte aufwiesen, kann man davon ausgehen, dass die pH-
Bedingungen in den verschiedenen Proben gleich waren.

Die ermittelten Netto-Produktionsraten von volatilem As liegen im vorliegenden Versuch fiir
die Proben ohne As-Zugabe etwa 70fach unter denen der Netto-Produktionsrate des MMA(V)
als einzige geloste methylierte Spezies, in den Proben mit zusétzlichem As etwa 20fach. Das
zeigt, dass die Produktion volatiler, dreiwertiger As-Spezies langsamer ablduft als die der
fiinfwertigen methylierten gelosten Spezies. Selbst wenn der gesamte Anteil volatiler Spezies
aus den methylierten Spezies produziert wird, konnen die geringen Produktionsraten volatiler
Spezies nicht ursdchlich sein fiir die geringen Losungskonzentrationen geldster methylierter

Spezies.

4.9.7 Fazit der Methylierungsversuche

In den untersuchten Torfproben aus dem Schloppnerbrunnen II wurden verschiedene
methylierte As-Spezies gefunden, sowohl in der Ldsungs- als auch in Gasphase. Die
Konzentrationen dieser Spezies und dementsprechend auch deren Netto-Produktionsraten
waren allerdings gering.

In den Bodenextrakten wurden die meisten Spezies des Challenger-Mechanismus
nachgewiesen. Aufgrund der starken Unterschiede der pH-Werte und Redoxwerte in den
verschiedenen Behandlungen bei der Untersuchung der geldsten methylierten As-Spezies
kann keine eindeutige Aussage iiber den Einfluss der As-Konzentration in der Losung auf die

As-Methylierung erbracht werden. Die statistische Auswertung der Daten deutet allerdings
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darauf hin, dass in diesem Versuch die As-Konzentration in der Losung und der aktuelle pH-
Wert Einflussfaktoren beziiglich der Methylierungsraten waren. Auch die Beprobungstiefe
zeigt einen Einfluss auf die As-Methylierung, wobei diese als Summe verschiedener
Eigenschaften, die sich aus der Herkunft der Proben ergeben, zu betrachten ist.

In den Versuchen zur Bildung volatiler As-Spezies, bei denen die pH-Werte in allen
Teilproben gleich waren, zeigte sich eine Abhidngigkeit der Methylierungsraten vom As-
Gesamtgehalt, sowohl fiir die Bildung methylierter As-Spezies in der Gasphase als auch in
der Losungsphase.

Die ermittelten Produktionsraten volatiler Spezies zeigten, dass Moore zum Eintrag von As in
die Atmosphére beitragen, die emitierten As-Mengen aber im Vergleich zum sorbierten As
gering sind. Von einem signifikanten Einfluss der Methylierung auf die Mobilitdt von As im

Torf ist auf Grund der geringen Methylierungsraten nicht auszugehen.
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5. Schlussfolgerungen

Die Ergebnisse dieser Studie zeigen, dass Torfe gute As-Sorbenten sind. Dabei sollte ein
GroBteil des As in Moorbdden in kovalenten Bindungen vorliegen. So zeigen die Ergebnisse
der sequentiellen Extraktion, dass nur zwischen 3% und 22% des As als wasserlosliches bzw.
unspezifisch sorbiertes As, also in Form von Ionenbindungen, vorlagen. Man kann davon
ausgehen, dass es sich beim restlichen As in den Torfproben (78- 97%) um kovalent
gebundenes As handelt. In den Sorptionsversuchen blieben bis zu 76 mg/kg As stabil an die
Festphase gebunden. Die Bindung von As an die Festphase des Torfes findet mit grofler
Wabhrscheinlichkeit iiber COO™-Gruppen der organischen Substanz oder Fe-Briicken sowie an
Fe-Verbindungen statt.

Die Ergebnisse dieser Studie bestdtigen Hypothese 1: ,In organischen Bdoden haben

Ad/Desorption von As an der Festphase einen wesentlichen Einfluss auf die As-Mobilitét*.

Bereits die vorangegangenen Untersuchungen im Schloppnerbrunnen und anderen Mooren
(Huang & Matzner 2006; Blodau et al. 2008; Weigand et al. 2010) lieferten einen Hinweis
darauf, dass die Bindung von As in oberflachennahen Torfschichten mit den vorhandenen Fe-
Oxiden und -Hydroxiden im Zusammenhang steht. Bei den Niedermoortorfen, welche in
dieser Studie ein hoheres Sorptionspotential als die Hochmoortorfe aufwiesen, handelt es sich
um Boden mit einem hoheren Anteil an Fe, Al und Mn. Auch die Ergebnisse der
sequentiellen Extraktion zeigten einen dominanten Einfluss der mineralischen Verbindungen
bei der Festlegung von As. Die Ergebnisse deuten darauf hin, dass Fe- und Al-Minerale in
mineralischen Torfen eine dominante Rolle bei der Sorption von As einnehmen und zu einem
deutlich hoheren Sorptionspotential fithren, als allein durch die organische Substanz
vorhanden wire. Auch die Ergebnisse der FTIR-Spektroskopie deuten darauf hin, dass in den
minerotrophen Torfen Bindungen an die Mineralphase auftreten, die in den Hochmoortorfen
nicht nachweisbar sind.

Die vorliegenden Ergebnisse bestéitigen Hypothese 2: ,,Die in minerotrophen Mooren, z.T. in
grolen Mengen, vorhandenen Fe-, Mn- und Al- Verbindungen spielen eine bedeutende Rolle
fiir die Sorption von As im Torf.“ Das bestétigten auch Studien anderer Autoren (Blodau et al.
2008; Bauer et al. 2008).

Die vorliegende Studie zeigt aber auch, dass die organische Substanz eine gro3e Bedeutung
fiir die Sorption von As hat, wie bereits verschiedenfach postuliert (Gonzalez et al. 2006;
Langner et al. 2011). Dabei scheinen Hochmoortorfe anteilig mehr As an die organische

Substanz zu binden als die Niedermoorproben. Die sequentielle Extraktion zeigte, dass in den

116



5 Schlussfolgerungen

untersuchten Hochmoorproben As-Anteile von bis zu 46% mit der organischen Substanz
assoziiert sein konnen. Die direkte Bindung von As an die organische Substanz war auch
mittels FTIR ersichtlich.

Die Ergebnisse der sequentiellen Extraktion spiegeln aber auch wider, dass das
Vorhandensein As-bindender Minerale und organischer Substanz vermutlich eng miteinander
verbunden sind, wahrscheinlich iiber Organometallkomplexe. Organische Substanz kann
verschiedene Mineralpartikel miteinander verkitten oder als Oberflichenbeschichtung an
Mineraloberflachen sorbieren (Huang et al. 1977; Vermeer et al. 1998, Christensen 2001,
Redman et al. 2002; Ko et al. 2007), Metallkationen wiederum konnen zur Komplexierung
organischer Substanz und zu deren Sabilisierung fiihren (Boudot et al. 1989; Stevenson 1994;
Schulten & Leinweber 2000; Christensen 2001).

Da die organische Substanz in Torfbdden eine grofe Oberfliche aufweist, liegt in den
vergroBerten Oberflichen durch die Organometallverbindungen moglicherweise eine Ursache
des grofien Riickhaltevermdgens von Mooren fiir As.

Die Hysterese der Sorptions- und Desorption von As, wie sie aus Untersuchungen mit
Mineralbdden fiir Boden (Elkhatib et al. 1984; Zhang & Selim 2005) bekannt sind, zeigte
sich auch fiir die untersuchten Torfproben. Eine starke Hysterese fand sich aber nur bei einer
minerotrophen Torfprobe aus dem Greifenbachstauweiher (GB3) unter anoxischen
Bedingungen wieder. Unter anoxischen Bedingungen war die Hysterese dabei generell umso
starker, je mehr As zuvor in der Probe sorbiert wurde. Die Hypothese 3: ,,Ad/Desorption von
As in organischen Boden weisen eine starke Hysterese auf — sowohl fiir As(V) im oxischen

als auch fiir As(IIl) im anoxischen Milieu” konnte daher nicht bestétigt werden.

AuBerdem konnte durch die Sorptionsversuche demonstriert werden, dass der Einfluss des
Redoxpotentials mit anderen Einflussfaktoren gekoppelt ist: Die Vorversuche zeigten eine
bessere und schnellere Sorption von As(V) unter oxischen Bedingungen, konnten allerdings
nicht unter konstanten pH-Bedingungen durchgefiihrt werden. In den Hauptversuchen wurde
die Sorption an die Torfe bei Zugabe von As in 4 mM KCI-Losung beeintrdchtig. Die
Niedermoorprobe aus dem Greifenbachstauweiher sorbierte unter dem Einfluss hoher
Salzkonzentrationen unter oxischen Bedingungen deutlich weniger As als unter anoxischen
und zeigte zudem eine deutlich geringere Hysterese. Die Hochmoorproben zeigten hingegen
unter oxischen Bedingungen einen fast identischen Sorptionsverlauf wie unter anoxischen
Bedingungen; es verblieben auch nach der Desorption gleiche Mengen As in den Proben

gebunden.
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Mit diesen Ergebnissen kann Hypothese 4: ,,Oxische Bedingungen in Moorbdden fordern die
Festlegung von As im Vergleich zu anoxischen Bedingungen® nicht bestitigt werden, da bei
den durchgefiihrten Versuchen (Vor- und Hauptversuch) entweder starke Schwankungen des
pH-Wertes oder hohe Salzkonzentrationen der Losung die Sorption von As beeinflussten.

Moglicherweise lieBen sich klarere Ergebnisse beziiglich der Hysterese von Sorption und
Desorption des As an Torf erhalten, wenn die As-Zugabe unter natiirlichen
Salzkonzentrationen der Losung und mit geringen Steigerungen der zugegebenen As-Mengen
iiber einen groBeren Zeitraum stattfindet, so dass der Boden die mdglichen pH-

Verdnderungen abpuffern kann.

Die As-Netto-Methylierung wurde nur im Niedermoortorf Schléppnerbrunnen untersucht. As-
Methylierung ist nachweisbar, aber die Bildung methylierter As-Spezies sind im Vergleich zu
den anorganischen Spezies in der Bodenlosung gering, sowohl fiir die Fliissig- als auch fiir
die Gasphase. Die Umsetzung von As durch Mikroorganismen in organische Spezies und
weiter zu Arsin scheint im untersuchten Torf eine untergeordnete Rolle zu spielen. Die
ermittelten Bildungsraten volatiler Spezies lagen zwar etwas iiber denen anderer Torfboden
(Mestrot et al. 2011), in Bezug auf die mogliche Umsetzung anorganischen As in anderen
anaeroben Boden waren diese allerdings sehr niedrig (Woolson & Kearney 1973).

Die Produktion volatiler As-Spezies zeigte einen Zusammenhang mit dem verfiigbaren As in
der Losung. Auch der pH-Wert scheint einen bedeutsamen Einfluss auf die
Methylierungsraten, vor allem der geldsten As-Spezies, zu haben.

In dieser Studie wurde gezeigt, dass die As-Sorption wesentlich bedeutsamer fiir den As-
Kreislauf ist als die Methylierung von As. Die As-Methylierung liefert zwar durchaus einen
Beitrag zur As-Mobilisierung, dieser ist aber im Vergleich zur Sorption von As gering, da die
Methylierungsraten von As sehr niedrig sind. Somit wurde Hypothese 5: ,,Unter anoxischen
Bedingungen liefert die Methylierung von As einen wesentlichen Beitrag zur As-
Mobilisierung aus Moorboden* widerlegt.

Anzumerken ist, dass die Tétigkeit von Mikroorganismen die Sorption von Arsen in Mooren
deutlich beeinflussen kann. So kénnen Verdnderungen der Oxidationsstufe von As durch
Mikroorganismen zu einem verdnderten Sorptionsverhalten fiihren und somit die Mobilitit
des As beeinflussen. Das zeigte sich am Beispiel der Sorption von As(V) in der Probe SB1, in
welcher trotz oxischer Bedingungen ein Grofteil des As als As(IIl) auftrat, welches ein

anderes Sorptionsverhalten zeigt als As(V).
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Diese Arbeit konnte deutliche Unterschiede der As-Bindung zwischen Hoch- und
Niedermoorproben aufgezeigen, welche wahrscheinlich in verschiedenen
Sorptionsmechanismen begriindet sind. Dadurch reagieren Niedermoortorfe scheinbar
sensibler auf Umweltverdnderungen und geben méglicherweise schneller grolere As-Mengen
in die Bodenlosung ab als Hochmoorproben. Hochmoorproben hingegen weisen zwar ein
stabileres Sorptions- und Desorptionsverhalten bei verdnderten Versuchsbedingungen auf,
aber auch ein geringes Sorptionspotential fiir As.

Die Bindung von As in Torfbdden ist von mehreren Regulatoren ahdngig, insbesondere vom
Mineralgehalt der Proben, den pH-Werten, den Redoxverhiltnissen und der Salzkonzentration
der Losung. Da in der Natur bestidndige Schwankungen dieser Umweltbedingungen auftreten,
konnen die ermittelten Ergebnisse nur der Beschreibung des Potentials der As-Bindung bzw.
Speziierung in Torfbdden dienen, spiegeln aber keine reellen Bedingungen wieder.

Zu einem besseren Verstindnis der Reaktionen von Torfbdden mit verschiedenen
Eigenschaften wére es daher sinnvoll Laborversuche zum Sorptionsverhalten und zur
Freisetzung von As in Torfbdden stirker an reale Umweltverinderungen in den Mooren

anzupassen.
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ANHANG A: METHODEN UND ERGEBNISSE
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Mn und S sowie verschiedener As-Spezies in Torfextrakten
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